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RESUMEN  
 En este trabajo de Tesis Doctoral se ha estudiado el efecto de la adición de dos 
residuos de almazara sobre el comportamiento de herbicidas, la fisiología de plantas de 
Olea europaea y sobre las poblaciones microbianas del suelo.  
 A través de estudios de adsorción-desorción, disipación, mineralización, 
lixiviación y bioensayos realizados en laboratorio con tres suelos procedentes de cultivos 
intensivos de la Vega del río Guadalquivir, se ha estudiado el efecto de la adición de dos 
residuos orgánicos de almazara sobre el comportamiento de los herbicidas MCPA y S-
metolacloro. Como consecuencia del distinto grado de humificación y compostaje, los 
residuos mostraron componentes orgánicos solubles de distinta naturaleza. La adición de 
estos residuos a los suelos no reveló un efecto negativo sobre la población microbiana de 
los suelos, ya que se incrementó el contenido en carbono orgánico soluble y la respiración 
de los mismos. Por otro lado, la adición de los residuos al suelo se tradujo en 
comportamientos diferentes en MCPA y S-metolacloro: mientras en el caso de S-
metolacloro se produjo un aumento en la retención, y con ello menor lixiviación y 
degradación, no fue así para MCPA. 
 Se ha comparado el efecto de la materia orgánica transformada en suelos 
tratados con dos residuos de almazara (un alperujo y un orujo) durante 9 años en campo 
en el comportamiento de bentazona y S-metolacloro, comparándose los resultados con 
los obtenidos con los de suelos enmendados con estos mismos residuos frescos en 
laboratorio. El envejecimiento de la materia orgánica exógena añadida al suelo con los 
residuos reveló diferencias en el comportamiento de estos herbicidas en suelo 
principalmente debido a las diferencias en materia orgánica soluble y porosidad de los 
sistemas. 
 La aplicación al suelo de terbutilazina, a diferencia de glifosato, es una fuente 
indirecta de fitotoxicidad para los olivos (Olea europaea), reduciendo la eficiencia 
fotosintética. Esta fitotoxicidad es contrarrestada por la adición de OW a los suelos, 
debido al aumento de la adsorción del herbicida en suelos enmendados. 
 En lo que respecta al efecto de los residuos de almazara sobre la población 
microbiana del suelo, los resultados obtenidos indican que estos residuos no reducen la 
población microbiana presente en suelos. Estudios de tolerancia a altas dosis de 
herbicidas, mostraron cepas tolerantes a MCPA y S-metolacloro, sin embargo, estas cepas 
no lograron crecer en presencia de estos herbicidas como única fuente de carbono. 
ABSTRACT 
 
 In this Doctoral Thesis we present an evaluation of the effect of addition of 
organic wastes from olive oil extraction to soils on herbicide fate, Olea europaea 
physiology, and microbiota of soils. 
 The effect of addition of olive oil wastes on MCPA and S-metolachlor behavior in 
soils was studied through sorption-desorption, dissipation, mineralization, leaching and 
bioassays assays under laboratory conditions with three soils from intensive crops.  Due to 
the different degree of humification and composting state, the residues used showed 
different composition of dissolved organic components. The addition of these residues to 
soils did not negatively affect soil microbial population since dissolved organic matter and 
soil respiration increased. Different effects were found in MCPA and S-metolachlor 
behavior upon amendment with the residues: while no effect was detected in the case of 
MCPA, increase in retention and lower leaching and dissipation was found for S-
metolachlor. 
 The effect aged residues from olive oil extraction after 9 years application in the 
field on bentazone and S-metolachlor fate was also studied and compared to the results 
obtained with soils amended with fresh organic residues under laboratory conditions. 
Different behaviour was observed and attributed to differences in dissolved organic 
matter and porosity of the soils systems. 
 This work also shows indirect phytotoxicity of the herbicide terbuthylazine 
reducing the photosynthetic efficiency of Olea europaea plants under greenhouse 
conditions. This reduction was counterbalanced by the addition of organic residues due to 
the increase in sorption of the herbicide to soil particles, minimizing plant absorption. No 
negative effect was observed in the case of glyphosate. 
 The study of herbicide addition and soil amendment with organic residues on soil 
microbial communities did not reveal a negative effect on microbiota when herbicides 
MCPA, S-metolachlor or organic residues were added. While resistant to herbicides using 
these as only carbon source were not detected, tolerant organisms to high herbicides 
doses were found. 
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CAPITULO I. Introducción General  
I.1. Antecedentes 
Uno de los pilares de la economía española lo constituye la producción agrícola, 
y es que España cuenta con la segunda extensión agraria más importante de Europa (en 
torno a 16-18 millones de hectáreas) y cuyo VAB (Valor Añadido Bruto) agrario, a precios 
básicos, se situó en tercer lugar entre los países de la UE, después del de Italia y el de 
Francia, así como también con la contribución más importante de Europa a la Red Natura 
2000 (MAGRAMA, 2009). Sin embargo, el sector agrícola se ha visto durante años 
perjudicado por grandes pérdidas económicas generadas por la acción de patógenos y 
parásitos sobre los cultivos. En los últimos 50 años la introducción del uso de sustancias 
xenobióticas, sobre todo plaguicidas, para combatir plagas y enfermedades de las plantas, 
ha conseguido compensar estas pérdidas, haciendo que el uso de plaguicidas sea 
indispensable en la agricultura e incrementándose su uso en las últimas décadas. Gracias a 
esto, la producción en los cultivos se ha visto incrementada y se ha podido afrontar la gran 
demanda de alimentos que una población cada vez mayor solicitaba.  
De acuerdo con los informes de la FAO (Organización para la Alimentación y la 
Agricultura de las Naciones Unidas), a pesar del uso de plaguicidas gran parte de las 
cosechas se pierden, llegando estas pérdidas a suponer hasta un 25% en los países 
desarrollados. Uno de los motivos de estas pérdidas es que frecuentemente sólo entre un 
1 y un 20% del producto aplicado (plaguicida) alcanza la plaga contra la que se destinaba 
actuar y, por tanto, más del 80% del producto se dispersa en el ambiente, llegando éstos a 
estar disponibles para sufrir procesos de degradación, lixiviación o escorrentía. Esto ha 
conducido al incremento en las dosis de aplicación de plaguicidas en los suelos, hasta 
lograr obtener beneficios en las cosechas. Este incremento supone un beneficio en el 
sector agrícola, pero la aplicación de plaguicidas en exceso a lo largo de los años, puede 
llegar a convertirse en fuente de contaminación puntual y/o difusa de plaguicidas y sus 
residuos. Esto hacía que los plaguicidas alcanzaran lugares hacia los que no estaban 
destinados, como por ejemplo las aguas subterráneas y superficiales, suponiendo un grave 
riesgo tanto para el ecosistema y organismos que lo habitan, como para el ser humano.  
El suelo como sistema complejo, dinámico y vivo, está constituido por 
compartimentos de diversa naturaleza, (tierra, agua, aire, organismos vegetales y 
animales) y todo en su conjunto posee la capacidad dentro de una medida, de 
autodepuración de sustancias xenobióticas como son los plaguicidas, contrarrestando, o 
amortiguando el impacto producido por su aplicación (Cornejo et al., 2005). Sin embargo, 
en los últimos años el aporte de éstos al suelo es mayor que la propia capacidad del 
mismo de amortiguar su efecto negativo, pasando los agroquímicos a ocupar espacios 
para los que no estaban destinados. Aquí reside el origen del problema del uso abusivo de 
plaguicidas. Este creciente problema ha despertado la necesidad de estudiar en 
profundidad el comportamiento de estos compuestos en suelo, y poder así minimizar su 
impacto sobre la salud humana y el medioambiente. 
Aragón et al. (2001) detectó valores máximos de 1.96 y 0.6 µg l
-1
 de herbicidas 
como la terbutilazina y el glifosato, respectivamente, en aguas subterráneas, siendo la 
familia más representativa en este estudio la de las triazinas. Otros estudios han 
detectado otros compuestos orgánicos en aguas subterráneas a valores también 
superiores a los establecidos por la Directiva CE sobre agua potable 80/778/EC y la nueva 
directiva 98/83/CE en la que la máxima concentración para un plaguicida es 0.1µg l
-1
 o la 
suma total de todos los plaguicidas presentes 0.5 µg l
-1
 (Carabías-Martínez et al., 2003, 
Arias-Estévez et al., 2008, Hildegrandt et al., 2008). 
Como consecuencia se modificaron la autorizaciones de algunas materias 
activas como por ejemplo terbutilazina por parte del Ministerio de Agricultura, Pesca y 
Alimentación MAPYA, restricciones y suspensiones temporales a nivel nacional en 
determinados ámbitos territoriales de riesgo por su proximidad a embalses destinados a la 
producción de aguas de consumo humano, constituyéndose para su uso la dosis máxima 
permitida de 1 kg ha
-1
 y año de sustancia activa en el olivar (Liñán, 2009). 
Además de la restricción en el uso de las materias activas aplicadas, el modo 
adecuado de aplicación de las mismas ha de ser tenido en cuenta, sobre todo en 
escenarios de riesgo como es el cultivo del olivar, para el control de contaminación de 
aguas y optimización de la eficiencia en el uso de plaguicidas (Manual de buenas prácticas 





I.2. Dinámica de los plaguicidas en el suelo 
Los plaguicidas pueden incorporarse al suelo a través de tres vías principales. En 
primer lugar está la aplicación directa, típica de tratamientos sobre la superficie del 
suelos, en segundo lugar está la aplicación sobre las partes aéreas de las plantas, a través 
de la cual puede posteriormente ser arrastrado al suelo por efecto de la lluvia o por el 
viento, y en tercer lugar, por medio de restos vegetales desprendidos durante la cosecha o 
de forma natural, que transportan restos de plaguicidas al suelo. 
Figura I.1. Procesos por los que se pueden incorporar los plaguicidas al suelo. 
 
Una vez que el plaguicida se ha incorporado al suelo, va a sufrir la acción de 
diversos procesos simultáneamente, los cuales se pueden agrupar en dos grandes tipos: 
procesos de transferencia o transporte y procesos de transformación o degradación. 
Los procesos de transferencia o transporte son aquellos por los que el 
herbicida se ve desplazado de una a otras fases del suelo sin experimentar ningún tipo de 
transformación química de la molécula. En este grupo se engloban los procesos de 
adsorción, desorción, volatilización, lixiviación, escorrentía, absorción y exudación por 
organismos vivos y difusión y arrastre por aire y suelo. Por el contrario, los procesos de 
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transformándose en otros compuestos distintos, que pueden tener la misma, mayor o 
menor toxicidad. Éstos son la degradación química, biodegradación o Fotodegradación.  
 






Hay que tener en cuenta que todos los mecanismos que se mencionan se 
pueden dar simultáneamente en el sistema suelo. Además, estos procesos pueden 
afectarse unos a otros en mayor o menor medida, siendo el comportamiento en suelo de 
los plaguicidas resultado de la acción conjunta de todos ellos. El proceso de adsorción 
condiciona a cada uno de los demás, ya que modifica la cantidad de plaguicida en 
disolución y por ello la cantidad que puede lixiviar, volatilizar, perderse por escorrentía o 
ser absorbida por plantas u otros organismos. 
I.2.1. Procesos de transferencia o transporte 
 I.2.1.1. Procesos de adsorción-desorción 
 El proceso de adsorción se define como el paso de un soluto desde una 
fase líquida o gaseosa a la superficie de una fase sólida sin producir cambios en esta 
misma (Osgerby, 1970). Los procesos de adsorción en el suelo ocurren con mayor 
frecuencia entre la disolución del suelo y la fase sólida del suelo, ya que ésta se encuentra 
siempre rodeada de una fina capa de agua y sólo en casos de extrema aridez se produciría 
la adsorción gas-sólido (Pignatello, 1989). El proceso de adsorción se debe a la atracción o 
repulsión entre la superficie del adsorbente del suelo y las moléculas o iones del 
adsorbato (plaguicida) (Calvet, 1989). Los procesos de adsorción son muy importantes en 
la dinámica del plaguicida en suelo, ya que determinan la cantidad de plaguicida libre en 
solución y por tanto que puede sufrir transformación o transporte por otros procesos 
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(Cornejo et al., 2005). Por ejemplo, la volatilización, la lixiviación o la biodisponibilidad, 
disminuyen con la adsorción, (Ferreira et al., 2002), mientras que la degradación química o 
el transporte por partículas en suspensión pueden verse favorecidos (Cox et al., 1993). 
 
 
Figura I.2. Procesos que determinan el comportamiento de los plaguicidas en 
 suelo. 
 Otro proceso que también está implicado en la cantidad de herbicida 
que está disponible en la solución del suelo, es el proceso inverso a la adsorción: la 
desorción. Durante éste, las sustancias adsorbidas vuelven a la disolución del suelo o a su 
fase gaseosa. En caso de desorción total de las moléculas adsorbidas, se habla de 
adsorción reversible (Wauchope y Myers, 1985, Monkiedje y Spiteller, 2002), pero si las 
moléculas adsorbidas se desorben parcialmente, se habla entonces de adsorción 
irreversible (Cox et al., 1995). La irreversibilidad o histéresis es un fenómeno importante 
ya que en gran medida, determina la biodisponibilidad del plaguicida en el suelo 
(Wauchope, 2002). 
Las fuerzas de atracción responsables de la adsorción pueden ser de diferentes 
tipos y se clasifican como mecanismos de adsorción. En función de las propiedades de los 

















a) Mecanismos de adsorción 
La adsorción y retención de plaguicidas en la fase sólida del suelo se debe a una 
serie de mecanismos que implican fuerzas de atracción. Normalmente no se da un único 
mecanismo, ya que en la mayoría de los casos la retención de los plaguicidas se produce 
por una variedad de fuerzas y factores. Según Cornejo y Hermosín (1996) hay mecanismos 
favorecidos por cambios de entalpía y otros en los que la adsorción produce cambios de 
entropía, como son las interacciones hidrofóbicas. Y por otro lado, describen mecanismos 
relacionados con cambios de entalpía, como son el enlace iónico, el enlace covalente, 
fuerzas de Van der Waals, puente de Hidrógeno, transferencia de carga y cambio de 
ligando. 
 
b) Medida de adsorción  
La medida y caracterización de la adsorción permite investigar los mecanismos 
de este tipo de interacciones y obtener por tanto resultados comparativos, entre 
adsorbatos (plaguicidas) y adsorbentes (suelos) diferentes y en diversas condiciones (Beck 
et al., 1993). La adsorción al suelo se caracteriza normalmente por una constante de 
reparto K, con el subíndice d para indicar distribución. Se define como la proporción entre 




Siendo Ce la concentración de soluto en equilibrio con el suelo y Cs la cantidad 
adsorbida por unidad de masa del sólido. 
Frecuentemente se asume que Cs depende linealmente de Ce y se define un 




Esta forma lineal generalmente describe correctamente el equilibrio a bajas 







comparar le grado de adsorción de diferentes compuestos en un mismo suelo o de un 
mismos compuesto en diferentes suelos en unas condiciones experimentales 
determinadas y a la concentración inicial del compuesto en cuestión. Por lo general, 
valores elevados de Kd indican que el plaguicida presenta una gran afinidad por el 
adsorbente y se suelen corresponder con plaguicidas hidrofóbicos e insolubles en agua 
(Wauchope et al., 2002). 
No obstante, en la mayoría de los casos la relación entre la cantidad adsorbida y 
la cantidad en disolución no es lineal, por lo que el valor de Kd depende de la 
concentración a la que se evalúe. En estos casos, una caracterización adecuada de la 
adsorción requiere la obtención de isotermas de adsorción. 
Isotermas de adsorción 
Las isotermas de adsorción representan la cantidad adsorbida por unidad de 
masa del sólido (Cs) en función de la concentración de soluto en equilibrio (Ce) a una 
determinada temperatura. Para eso se hacen interaccionar cantidades conocidas de sólido 
y soluciones de plaguicida con diferentes concentraciones iniciales. Una vez alcanzado el 
equilibrio, se determina la cantidad de plaguicida en disolución Ce, así como la cantidad 
adsorbida, Cs, para las distintas concentraciones conocidas. 
El valor de Cs se puede obtener directamente, determinando la cantidad de 
plaguicida que queda adsorbida en suelo tras la extracción del mismo por técnicas 
adecuadas, o indirectamente, por diferencia entre la cantidad inicial del plaguicida y la 
cantidad en equilibrio, asumiendo que la desaparición del plaguicida se debe a la 
adsorción y no a otros procesos. 
La forma de las isotermas es una característica importante porque proporciona 
mucha información acerca de los mecanismos de adsorción (Calvet, 1989) y está también 
relacionada con la naturaleza de la molécula a adsorber y de la superficie adsorbente. 
Según Giles et al. (1960) las isotermas de adsorción pueden ser clasificadas en cuatro tipos 






Isotermas tipo S  
Estas isotermas son típicas de adsorbentes con una alta afinidad por el 
disolvente. La curvatura inicial de la isoterma indica que la adsorción se ve facilitada a 
medida que aumenta la concentración del plaguicida. Esto implica que ocurra una 
asociación entre las moléculas adsorbidas, y las moléculas aún en solución, constituyendo 
lo que se denomina “adsorción cooperativa”. Estas isotermas pueden observarse cuando 
ocurre una interacción específica entre el soluto y el adsorbente, una atracción 
intermolecular moderada o competencia entre el soluto, el disolvente y las moléculas 
adsorbidas por los sitios específicos de adsorción. 
Isotermas tipo L  
Son las mejores conocidas, y en ellas se observa una alta afinidad relativa entre 
el soluto y el adsorbente en la fase inicial de la curva. Mientras los sitios específicos de 
adsorción van siendo ocupados, le resulta más difícil al soluto encontrar un lugar libre 
para adsorberse. Estas isotermas indican múltiples interacciones entre el soluto y el 
adsorbente, una fuerte atracción molecular entre las moléculas de soluto o poca 
competencia entre el soluto y el disolvente por los sitios de adsorción. 
Isotermas tipo C o de reparto constante 
Se caracterizan por un reparto constante del soluto entre la disolución y el 
adsorbente. Muestran una partición del adsorbato independiente de la concentración. 
Son típicas en las interacciones entre compuestos no iónicos y superficies orgánicas y la 
mayoría de los compuestos químicos en un estrecho rango de concentraciones. 
Isotermas tipo H  
Son isotermas muy poco comunes y se consideran un caso especial de las 
isotermas tipo L. Se observan cuando hay una afinidad muy elevada entre el soluto y la 
superficie adsorbente, sobre todo a bajas concentraciones de soluto, donde todo o 




Modelos de adsorción 
Para la descripción cuantitativa de los procesos de adsorción, las isotermas 
obtenidas experimentalmente suelen ajustarse a diferentes ecuaciones matemáticas o 
modelos de adsorción. La más frecuentemente usada es la de Freundlich. 
La ecuación de Freundlich es una ecuación empírica que relaciona la cantidad 




O su expresión logarítmica: 
 
 
Donde Cs es la cantidad de plaguicida adsorbido, Ce la cantidad de plaguicida en 
el equilibrio y Kf y 1/nf son constantes características que pueden obtenerse del ajuste 
lineal de los datos de log Cs frente a log Ce. 
El valor absoluto de Kf corresponde a la cantidad de plaguicida adsorbido 
cuando la concentración del plaguicida en el equilibrio es la unidad y es considerada como 
una medida de la capacidad de adsorción del suelo para el plaguicida en cuestión. El 
parámetro 1/nf es la pendiente de la representación lineal de log Cs frente a log Ce y se 
considera una medida de la intensidad de adsorción. Los valores de Kf permiten comparar 
la capacidad de adsorción de diferentes plaguicidas y de distintos suelos, siempre y 
cuando se hayan utilizado condiciones experimentales similares (Bowman y Sans, 1985) y 
los valores de 1/nf sean parecidos (Hance, 1967). También es importante que el valor de 
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Cs = Kf x Ce
1/nf Ecuación I.3 
Ce=1 esté dentro o muy cerca del intervalo de concentraciones experimentales (Hermosín 
y Cornejo, 1987). 
Cuando 1/nf es igual a 1, la ecuación de Freundlich se expresa como: Cs=Kf x Ce y 
se cumple la relación lineal existente entre Cs y Ce, y además, Kf coincide con el coeficiente 
de distribución Kd, siendo independiente de la concentración. Cuando 1/nf difiere de la 
unidad el error introducido al asumir una relación lineal entre Cs y Ce depende del valor de 
1/nf y de la concentración. A medida que el valor de nf se aleja de la unidad, las diferencias 
entre Kf y Kd se hacen mayores, especialmente para valores de Ce muy diferentes de la 
unidad (Hamaker y Thompson, 1972; Green y Karichoff, 1990). 
Al igual que las isotermas de adsorción, las isotermas de desorción se pueden 
ajustar a la ecuación de Freundlich. El estudio de la desorción suele llevarse a cabo 
mediante diluciones sucesivas, por las que, tras la medida de la adsorción, se sustituye 
parte de la disolución de equilibrio por una disolución libre de plaguicida n permitiendo 
que se restablezca el equilibrio. Cuando la isoterma de desorción no coincide con la de 
adsorción, se dice que existe un fenómeno de histéresis. La diferencia entre las cantidades 
de plaguicida adsorbidas en la desorción y en la adsorción indica el grado de histéresis. Los 
coeficientes de histéresis se pueden calcular como el cociente entre los valores de 1/nf de 
la desorción y la adsorción (O’connor et al., 1980, Barriuso et al., 1994).  
 
H = 1/nfd / 1/nf  
Los fenómenos de histéresis pueden deberse a la presencia de plaguicidas 
fuertemente adsorbidos o atrapados en los poros de la materia orgánica o de las 
partículas de la arcilla, y por tanto irreversiblemente adsorbido a los coloides del suelo. 
(Wauchope y Myers, 1985). 
El coeficiente H puede oscilar entre 0, para procesos completamente 
irreversibles, y 1, cuando la isoterma de desorción sigue el mismo camino que el de la 
adsorción. La existencia de histéresis puede ser atribuible a artefactos experimentales 
como: no haberse alanzado las condiciones de equilibrio durante la adsorción eliminación 
de partículas de suelo durante la desorción, formación de precipitados o pérdidas de 




del sistema producidos durante la dilución de la disolución de equilibrio tras la adsorción 
(Koskinen y Harper, 1990; Gu, 1994). Sin embargo en otras ocasiones la existencia de 
histéresis puede ser generada bien por la deformación de los poros del soluto, lo que 
origina que el camino de la adsorción difiera del de la desorción (Washington et al., 2003) 
o bien por la formación de residuos irreversiblemente adsorbidos a las partículas de suelo, 
donde la desorciones cinéticamente tan lenta que hace que experimentalmente no sea 
posible observarla (Karickhoff, 1982; Celis et al., 1999). Así, por ejemplo, Celis y Koskinen 
(1999) cuantificaron, mediante un método basado en intercambio isotópico, la fracción 
del plaguicida adsorbido de forma irreversible en un experimento de adsorción, sufriendo 
un incremento en el componente irreversible de la adsorción a bajas concentraciones de 
plaguicida y mayores tiempos de equilibrio. Este método podría, por tanto, tener utilidad 
para ser incorporado en modelos predictivos que tengan encuentra la irreversibilidad. 
 
c) Factores que influyen en los procesos de adsorción-desorción. Propiedades 
físico-químicas del plaguicida 
Las características físico-químicas del plaguicida pueden indicarnos su 
comportamiento en la adsorción. Entre las características más determinantes destacan la 
estructura, carga y tamaño molecular, además de su solubilidad en agua. 
Según Bailey y White (1970), los factores estructurales que determinan el 
carácter químico de los plaguicidas, y por tanto, su influencia en la adsorción son: la 
naturaleza de los grupos funcionales, la naturaleza y posición de los grupos sustituyentes 
respecto al grupo funcional y la presencia y magnitud de insaturaciones en la molécula 
que puede afectar al balance hidrofílico-hidrofóbico. 
La carga molecular del plaguicida y su distribución son factores a tener en 
cuenta en el proceso de adsorción. Los compuestos que existen en disolución como 
cationes son rápidamente atraídos por las superficies con carga negativa de los minerales 
de la arcilla y de las sustancias húmicas. Por el contrario, los compuestos aniónicos son 
repelidos por éstos constituyentes, aunque son atraídos por las superficies de carga 
positiva como los óxidos metálicos. En ambos casos pueden establecerse enlaces iónicos y 
la adsorción será proporcional a la densidad de carga y dependerá del pH del suelo 
(Weber et al., 1980; Weber et al., 1986). En algunos casos la carga molecular puede ser 
débil, produciéndose entonces una simple polaridad de la molécula y la interacción con la 
superficie adsorbente puede darse entre dipolos inducidos o permanentes. En disolución 
acuosa los plaguicidas con baja polaridad tienen gran dificultad en competir con las 
moléculas de agua por las superficies polares y, por ello, las interacciones hidrofóbicas 
parecen jugar un papel fundamental en la adsorción. 
El tamaño de la molécula de plaguicida puede influir en la adsorción por 
diferentes razones. Por una parte tiene una relación directa con las fuerzas de van der 
Waals, por lo que en moléculas voluminosas este tipo de interacción puede ser 
importante en la adsorción. Por otro lado, el mayor tamaño puede impedir que la 
molécula llegue a los microporos de los óxidos metálicos, minerales de la arcilla y otros 
componentes del suelo. Además, el tamaño molecular influye en la solubilidad en agua (a 
mayor tamaño menor solubilidad) y, por tanto, de una forma indirecta en la magnitud de 
la adsorción.  
De acuerdo con Calvet (1989), parece haber una correlación negativa entre la 
solubilidad de los plaguicidas en agua y la adsorción a suelos, especialmente para 
moléculas apolares o de escasa polaridad. Por otro lado, Bailey et al. (1968) Y Bailey y 
White (1970) encontraron una relación directa entre la solubilidad en agua y la adsorción 
de s-triazinas y ureas sustituidas a Na-montmorillonita, aunque no observaron el mismo 
comportamiento en el caso de anilinas, fenilcarbamatos, anilida y amidas. Para una familia 
de plaguicidas, muchos factores pueden interactuar para determinar si hay o no una 
relación directa entre adsorción y solubilidad, éstos pueden incluir propiedades tales 
como la acidez de la superficie y la polaridad. 
 
Composición coloidal del suelo 
De los distintos componentes del suelo, los minerales de la arcilla, los óxidos 
metálicos y la materia orgánica (componentes coloidales del suelo) aportan gran parte de 
la superficie involucrada en los procesos de adsorción. La importancia relativa de cada uno 
de estos componentes depende en gran medida de las características de carga del 
compuesto a adsorber. La fracción coloidal o arcilla del suelo se define como aquella que 
engloba las partículas de diámetro inferior a 2 µm. Por su elevada superficie específica y 
reactividad superficial, se considera a los componentes de la fracción arcilla como los 
principales responsables de las interacciones que tienen lugar entre la fase sólida del suelo 
y los compuestos orgánicos e inorgánicos que a él llegan, principalmente cuando están en 
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disolución. Por eso es conocido también como la fracción activa del suelo y está formada 




La fracción coloidal inorgánica del suelo está compuesta en su mayoría por 
minerales de la arcilla o filosilicatos y por óxidos, hidróxidos y oxihidróxidos metálicos, 
fundamentalmente de Fe, Al y Si. El término arcilla se refiere generalmente al material 
inorgánico de tamaño inferior a 2 µm, mientras que mineral de la arcilla se refiere a un 
tipo específico de minerales que se encuentran en la fracción de tamaño arcilla (< 2µm) de 
los suelos (Moore y Reinolds, 1987). 
Los minerales de la arcilla están constituidos por láminas de unidades 
estructurales sobrepuestas, constituyendo los iones una  red regular en el que figuran las 
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 y el tetraedro formado por un ión Si
4+
 que 
ocupa el centro y los vértices ocupados por iones O
2-
 o excepcionalmente OH
-
. Estas 
unidades se repiten formando unas capas octaédricas o tetraédricas, respectivamente.  
Las unidades estructurales (láminas) están en general formadas por la conexión de dos o 
tres capas (una o dos tetraédricas, respectivamente, y una octaédrica). La estructura 
global de los minerales resulta del apilamiento de láminas tridimensionales, existiendo 
entre ellas lo que se define como el espacio interlaminar, que contribuye a la elevada 
superficie específica de estos minerales.  
Entre dos láminas adyacentes pueden intervenir fuerzas de van der Waals o 
fuerzas electrostáticas. En diversos minerales de la arcilla, la estructura está 
desequilibrada electrostáticamente como resultado de la sustitución de iones durante la 
formación de los minerales, sin alterar sus dimensiones. Estas alteraciones son 
denominadas sustituciones isomórficas. Es el caso de la sustitución del ión Si
4+









, que originan un exceso de cargas negativas permanente. Este 
desequilibrio queda compensado por cationes, hidratados o no. Cuando en la disolución 
del suelo existen otros cationes se da el cambio de los que existen en la fase interlaminar 
por los que existen en la solución hasta llegar a un equilibrio, esta propiedad se denomina 
capacidad de cambio catiónico (CCC).  
Como la montmorillonita y la vermiculita tienen mayor superficie específica y 
CCC, su capacidad de adsorción de compuestos orgánicos es mayor que en el caso de 
otros minerales de la arcilla no expansibles (Cox et al., 1993, Hermosín et al., 1993). Según 
Green (1974), el grado en que estas superficies adsorben moléculas orgánicas depende 
principalmente de la naturaleza de los cationes de cambio, del grado de hidratación de la 
arcilla y de las propiedades de la molécula orgánica en cuestión. 
La adsorción de plaguicidas a los minerales de la arcilla puede ocurrir 
fundamentalmente en los cationes de cambio (bien directamente o por medio de 
moléculas de agua coordinadas a los cationes de cambio) o por interacción con los grupos 
OH basales de la caolinita y los de los bordes de las láminas de los silicatos (Calvet, 1989). 
Laird (1996) y Celis et al. (1997a), pusieron de manifiesto la existencia de micrositios 
hidrófobos situados entre las cargas de los espacios interlaminares que pueden adsorber 
moléculas orgánicas neutras por simple interacción hidrofóbica. También en este espacio 
interlaminar, los plaguicidas se pueden adsorber por interacción donador-aceptor de 
electrones (Hederlain y Schwarzernbech, 1993). 
Los óxidos metálicos coloidales que incluyen hidróxidos, oxohidróxidos y óxidos 
propiamente dichos son componentes muy importantes de la arcilla, siendo los de 
aluminio, silicio y sobre todo los de hierro especialmente abundante (Schwertamann y 
Taylor, 1989). En estos minerales los centros activos de adsorción son los hidroxilos 
superficiales que, según el pH del medio en que se encuentren, se pueden comportar 
como aceptores o donadores de electrones, es decir, tienen cargas dependientes del pH 
(Hingston et al., 1972). En suspensión acuosa, los átomos metálicos terminales del óxido 










 es la misma se denomina punto de carga cero del óxido. Los óxidos 
y oxihidróxidos poseen una elevada superficie específica, lo que significa que pueden ser 
buenos adsorbentes de compuestos orgánicos, fundamentalmente aniónicos (Madrid y 
Díaz Barrientos, 1991; Hermosín y Cornejo, 1991; Celis et al., 1999b, Dubus et al., 2001). 
En general los compuestos orgánicos de baja polaridad no son capaces de 
competir con las moléculas de agua, que solvatan las superficies hidrofóbicas de los 
coloides minerales, por posibles sitios de adsorción. Además, la concentración del 
compuesto orgánico en la disolución del suelo suele ser demasiado pequeña, para 
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competir eficazmente con las moléculas de agua por los sitios de adsorción (Calvet, 1989). 
Por ello, frecuentemente se considera que los coloides minerales tienen un papel 
secundario en la adsorción de plaguicidas no iónicos salvo en el caso de suelos de muy 
bajo contenido en carbono orgánico. Para estos compuestos muy hidrofóbicos y en suelos 
con un contenido en materia orgánica mayor que el 2%, la adsorción ocurre 
fundamentalmente debido a la materia orgánica (Senesi, 1992; Schulten et al., 2001; 
Nemeth-Konda et al., 2002). 
Muchos autores han puesto de manifiesto las limitaciones de considerar a la 
materia orgánica como la única responsable de la adsorción en el caso de compuestos 
polares (Weber et al., 1986; Reddy y Gambrell, 1987; Calvet, 1989, Hermosín y Cornejo, 
1991; Cox et al., 1995; Cox et al., 1996; Wauchope et al., 2002; Fernandes et al., 2003). En 
muchos casos se ha encontrado una mayor correlación entre la adsorción y el contenido 
de arcilla de los suelos que con el de materia orgánica (Hermosín et al., 1991; Hermosín y 
Cornejo, 1991; Cox et al., 1993; Cox et al., 1994a; Aguer et al., 2000; Hermosín et al., 
2000). En estos casos el compuesto orgánico considerado tenía siempre características 
polares, iónicas o ionizables. Para estas condiciones Hermosín y Cornejo (1994) proponen 
el uso de un coeficiente de adsorción normalizado al contenido de arcilla, Kclay, similar al 
coeficiente de adsorción normalizado al contenido de carbono orgánico, KOC, que resalta la 
importancia de los coloides minerales en la adsorción y reduce la variabilidad en la 
adsorción. 
 
Componentes orgánicos  
Aunque la fracción orgánica en el suelo está compuesta por organismos 
vivos y sus restos no descompuestos, parcialmente descompuestos y completamente 
descompuestos, el término de materia orgánica en el suelo es usado para referirse más 
específicamente a los componentes no vivos, siendo una mezcla heterogénea 
compuesta de un gran número de productos resultantes de las transformaciones 





Sustancias no húmicas 
Son compuestos pertenecientes a los polisacáridos, polipéptidos, ácidos grasos 
y otros compuestos de bajo peso molecular procedentes de restos animales y vegetales y 
para los que es posible asignar una fórmula molecular precisa de las subunidades que los 
componen. Son, en general, fácilmente atacados o degradados por los microorganismos, 
lo que hace que el tiempo de vida media de estas sustancias en el suelo sea relativamente 
corto (Khan, 1980). 
Sustancias húmicas 
Grupo de compuestos orgánicos que se forma a partir de las sustancias no 
húmicas a través de procesos de biodegradación y de síntesis. Son mucho más estables, 
por lo que constituyen el grueso de la materia orgánica de la mayoría de los suelos (Khan, 
1980). 
Las sustancias húmicas se caracterizan por tener una estructura química 
compleja y amorfa, carácter ácido, color oscuro y elevado peso molecular. Se considera 
que están formadas por un esqueleto fundamentalmente aromático, a base de 
heterociclos nitrogenados, quinonas, fenoles y ácidos benzoicos, con cadenas alifáticas 
laterales. Más que polímeros tridimensionales, las sustancias húmicas son 
predominantemente lineales con puentes de unión entre diferentes puntos de los tramos 
lineales (Oades, 1989). 
Según su solubilidad las sustancias húmicas se dividen en tres grupos (Aiken et 
al., 1985): 
a) huminas, fracción de las sustancias húmicas que es insoluble en agua a 
  cualquier pH, 
b) ácidos húmicos, fracción de sustancias húmicas que es insoluble en  
  ácido, pero soluble a pH más elevados, 
c) ácidos fúlvicos, fracción que es soluble en cualquier pH.  
d) Estructuralmente los ácidos húmicos y los ácidos fúlvicos son muy 
similares, diferenciándose sólo en el peso molecular y en el contenido en grupos 
funcionales. Las huminas pueden consistir, según Stevenson (1985), en: (i) ácidos húmicos 
íntimamente ligados a la fracción mineral que no pueden ser separados, y (ii) materia 
húmica altamente condensada con un contenido elevado en carbono (>60%) y por eso 
insoluble en álcalis. 
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Los grupos funcionales presentes en las sustancias húmicas son muy numerosos 
y variados. Incluyen grupos carboxilos, carbonilos, hidroxilos, sulfhidrilos, aminos, 
sulfónicos, etc. Los grupos carboxilos e hidroxilos son los principales responsables de su 
elevada capacidad de intercambio catiónico (CCC), dependiente del pH, así como de su 
capacidad para acomplejar metales. Se considera que los grupos hidroxilos y carboxilos 
están directamente implicados en la interacción con compuestos orgánicos catiónicos y 
otros componentes como los óxidos metálicos y los minerales de la arcilla (Theng, 1974, 
Cornejo y Hermosín, 1996). 
Por su naturaleza aromática y contenido en grupos funcionales polares, las 
sustancias húmicas tienen un doble carácter hidrófobo e hidrófilo. Así, las estructuras 
lineales pueden adoptar en disolución acuosa una conformación esférica de forma que las 
regiones hidrófobas quedan hacia el interior mientras que la mayoría de los grupos 
polares quedan próximos a la periferia (Wershaw, 1986, Oades, 1989). Los grupos 
periféricos polares son los responsables del hinchamiento de las sustancias húmicas en 
disolución acuosa, donde pueden llegar a adsorber de 2 a 6 veces su propio peso de agua 
(Ahlrichs, 1972). Existen, no obstante, grupos internos responsables de una cierta 
capacidad de cambio iónico que ocurre lentamente en comparación con los grupos 
periféricos (Oades, 1989). 
Los compuestos orgánicos apolares interaccionan fundamentalmente con las 
regiones hidrofóbicas de la materia orgánica del suelo de forma que la adsorción es menor 
al aumentar el contenido en grupos funcionales polares (Rutherford et al., 1992). Por el 
contrario, las regiones hidrofílicas contribuyen a la retención de solutos polares, más aún 
teniendo en cuenta que la saturación en agua de la materia orgánica del suelo en 
disolución aumenta aún más su polaridad, y por tanto su compatibilidad con los solutos 
polares (Rutherford y Chiou, 1992, Negre et al., 2001). 
Excepto en el caso de solutos polares o suelos con bajo contenido en materia 
orgánica se considera que los coloides orgánicos del suelo juegan un papel prioritario en 
los procesos de adsorción. Es frecuente obtener una correlación bastante alta adsorción-
contenido de materia orgánica (Wolfe et al., 1990, Ferreira et al., 2002), lo que según 
Chiou et al. (1985) es una consecuencia de la alta afinidad de las moléculas de agua por las 
superficies minerales, quedando por tanto excluidas para la adsorción de compuestos 
orgánicos. 
Características de la disolución del suelo 
Es importante tener en cuenta el efecto del pH y de la fuerza iónica de la 
disolución. Numerosos trabajos han puesto de manifiesto la importancia del pH en los 
procesos de adsorción de plaguicidas (Hermosín y Cornejo., 1987; Li et al., 2001). El pH de 
la disolución del suelo determina la carga superficial de los componentes con carga 
variable del suelo y la ionización de los plaguicidas con propiedades ácidas o básicas.  
La variación de la carga superficial de los coloides del suelo influye 
directamente en su capacidad de interaccionar con especies iónicas.  Así, por ejemplo, la 
adsorción de compuestos aniónicos a óxidos metálicos aumenta al disminuir el pH como 
consecuencia del aumento del número de centros positivos en la superficie del óxido.  La 
adsorción de compuestos catiónicos a sustancias húmicas disminuye con la disminución 




 del polímero orgánico. El pH 
también afecta a la ionización de los plaguicidas con características ácidas o básicas e 
influye directamente en el proceso de adsorción. El efecto del pH depende del carácter 
ácido o básico del compuesto así como de la carga de la superficie adsorbente.  
La fuerza iónica asume un papel importante en los procesos de adsorción por 
fuerzas electrostáticas, ya que con el aumento de la fuerza iónica disminuye la adsorción 
debido a la competencia por los sitios de adsorción entre el soluto y los iones en solución 
(Watson et al., 1973).  Según Calvet (1989), en el caso de moléculas neutras se observa 
que un aumento de la fuerza iónica por encima de la unidad da lugar a un aumento de la 




Los procesos de adsorción son exotérmicos, mientras que los de desorción son 
endotérmicos (Clark, 1974), por lo que un incremento de temperatura dará lugar a una 
disminución de la adsorción y a un aumento de desorción. Por otra parte, la temperatura 
afecta a la solubilidad de los plaguicidas afectando también indirectamente a la adsorción. 
Según Hamaker y Thompson (1972), el efecto de la temperatura en la adsorción depende 
de la fuerza de la interacción entre el soluto y la superficie, a mayor fuerza de interacción 





La importancia del contenido de humedad del suelo en la adsorción del 
plaguicida puede ser explicada por dos mecanismos, uno se relaciona con la solubilidad 
del plaguicida, ya que la solubilidad varía con el contenido de agua (Bailey y White, 1970). 
Cuando este contenido es bajo, debido a la baja solubilidad que generalmente presentan 
la mayor parte de los plaguicidas, tienden a quedar en estado sólido y, por tanto, difícil de 
adsorberse. El otro mecanismo tiene que ver con la competencia del plaguicida por los 
lugares de adsorción a diferentes niveles de humedad. El agua está adsorbida muy 
fuertemente en los lugares de adsorción del coloide por ser un compuesto muy polar.  Por 
ello los contenidos bajos en humedad provocan una fuerte retención del agua, que deja 
pocos sitios activos libres para que el plaguicida pueda adsorberse (Navarro Blaya, 1986).  
De acuerdo con Chiou y Shoup (1985), la retención de los compuestos orgánicos 
por los constituyentes minerales y orgánicos depende de la humedad del suelo. En suelos 
secos, la adsorción de compuestos orgánicos resulta fundamentalmente de las 
interacciones del plaguicida con los componentes minerales, mientras que en suelos 
húmedos, es la materia orgánica la que tiene un papel más importante. Esto es debido a la 
fuerte interacción de dipolo entre la fracción mineral del suelo y las moléculas de agua, la 
cual excluye a los compuestos orgánicos, especialmente los pocos solubles en agua de 
esta fracción del suelo. Así, la solubilidad del plaguicida en el agua seria uno de los 
principales factores que afectan al fenómeno de adsorción (Chiou et al., 1983). 
 
I.2.1.2.- Procesos de lixiviación. Factores que afectan la movilidad de plaguicidas 
  en el suelo  
La lixiviación es el proceso por el cual el agua, procedente de lluvia o de riego, 
arrastra o disuelve moléculas dando lugar a un movimiento vertical a lo largo del perfil del 
suelo. Esto incide en la efectividad biológica del plaguicida y favorece la contaminación de 
aguas subterráneas. El riesgo de contaminación de acuíferos por el movimiento vertical de 
plaguicidas depende fundamentalmente de la velocidad de transporte a través del suelo y 
de su adsorción y degradación a lo largo del perfil del mismo, ya que ambos procesos 
disminuyen el riesgo de contaminación de las aguas subterráneas (Bowman, 1989). 
La movilidad de los plaguicidas se ve afectada principalmente por factores como 
las propiedades físico-químicas del plaguicida, la adsorción por los coloides del suelo, las 
propiedades físicas, químicas y microbiológicas del suelo, la estructura del suelo, el clima, 
la forma y época de aplicación y las prácticas culturales. 
 
Propiedades físico-químicas del plaguicida 
La mayor o menor lixiviación de los plaguicidas se ve afectada por la retención 
del mismo en el suelo, y ésta está determinada entre otros factores por las características 
fisico-químicas de los plaguicidas. Características como la ionizabilidad, solubilidad en 
agua, presión de vapor y carácter hidrofóbico modifican el grado de retención del 
plaguicida por las partículas del suelo (Weber et al., 1980). Estas características, como se 
dijo anteriormente, también influyen en la adsorción de plaguicidas al suelo. Por esta 
razón, mientras mayor sea la adsorción menor será el riesgo de lavado, aunque si el 
lavado es continuo el plaguicida puede desorberse y así aumentar la concentración de 
plaguicida en el lixiviado. 
Los herbicidas catiónicos, como es el caso del paraquat y el diquat, son poco 
móviles, debido a los fuertes enlaces iónicos que forman con el complejo de cambio 
catiónico de los coloides del suelo. Herbicidas con propiedades básicas como las s-
triazinas, presentan una movilidad de baja a moderada, dependiente del pH de los suelos: 
teniendo en cuenta que existe una relación inversa entre el pH y la adsorción, la movilidad 
será mayor bajo condiciones neutras o alcalinas que en condiciones ácidas. En cambio, los 
herbicidas ácidos, como es el caso del picloram, dicamba, 2,4-D, bentazona o MCPA, son 
muy móviles debido a su baja adsortividad. Los herbicidas no iónicos, poco solubles en 
agua, como la trifluralina, son muy poco móviles en disolución, debido a su baja 
solubilidad (Calderón et al., 1999). Los herbicidas muy solubles, como la hexazinona y el 
fenurón (Bouchard y Lavi, 1985) son muy móviles por su baja adsortividad. 
 
Adsorción por los coloides del suelo 
La lixiviación de plaguicidas es un proceso que se ve afectado directamente por 
la adsorción, manteniendo una relación inversamente proporcional (Beck et al., 1993). Los 
herbicidas muy solubles, como la hexazinona y el fenurón (Bouchard y Lavi, 1985) son muy 
móviles por su baja adsortividad. Sin embargo, se ha visto que en ocasiones una alta 
adsorción puede llevar acompañada lixiviación. Estos son los casos en los que los 
plaguicidas se ven transportados al moverse las partículas a las que se encuentran 
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adsorbidos (transporte facilitado) (Roy y Dzombak, 1997; Graber et al., 2001; McGechan y 
Lewis, 2002). Esto es frecuente en herbicidas de baja solubilidad que se adsorben a 
partículas orgánicas del suelo que se mueven a lo largo del perfil (Nelson et al., 1998; Cox 
et al., 2000ª; Graber et al., 2001). Los coloides minerales y la materia orgánica son los 
principales componentes del suelo responsables de los procesos de adsorción. En los 
horizontes más superficiales, la materia orgánica es, en general, el factor determinante de 
la adsorción, impidiendo o reduciendo los procesos de lixiviación (Bouchard y Lavi, 1985), 
mientras que al aumentar la profundidad, es la fracción mineral, arcillas y óxidos 
metálicos, la que controla los procesos de adsorción-desorción (Beck et al., 1993).También 
hay que mencionar que la desorción de los plaguicidas vuelve a poner en solución los 
plaguicidas previamente sorbidos, disponibles para lixiviar (Worrall et al., 1999). 
 
Estructura del suelo 
El suelo como compartimento heterogéneo está compuesto por partículas de 
distinto tamaño y naturaleza, construyendo un complejo sistema de poros de distinto 
tamaño. Los de mayor tamaño, llamados macroporos son los formados por los conductos 
animales, canales de raíces, roturas y fisuras que se forman por el efecto del agua o por 
expansión y contracción del suelo, congelamiento y deshielo y conductos formados por la 
acción erosiva del agua, y que pueden existir a profundidades considerables del perfil del 
suelo. El movimiento de plaguicidas en el suelo se ve influenciado por la presencia de esos 
macroporos, originando flujos preferenciales sin atravesar la masa del suelo (Beven y 
Germann, 1981, Larsson et al., 1999). En este caso se habla de transporte hidrodinámico, 
mientras que el movimiento del plaguicida a través de la masa del suelo ocurre por 
procesos de difusión. Los poros de menor tamaño son los mesoporos y microporos donde 
el movimiento vertical de los plaguicidas en el suelo ocurre lentamente predominando los 
procesos de difusión, adsorción y degradación. 
 
Intensidad y frecuencia de lluvia y/o riego 
El aporte de agua al suelo, ya sea procedente de lluvia o de agua de riego, es un 
factor de gran importancia en lo que se refiere a la persistencia y lixiviación de plaguicidas 
en suelos. La intensidad, frecuencia, distribución y estacionalidad del agua aplicada 
afectan enormemente al movimiento y distribución de los plaguicidas en el suelo. La 
retención de plaguicidas en el suelo aumenta progresivamente con el tiempo tras su 
aplicación (Pignatello et al., 1993), por tanto las lluvias al principio de la aplicación tendrán 
gran influencia en la cantidad de herbicida lavada (Wauchope, 1978) y, 
consecuentemente, en la contaminación de aguas. 
Prácticas culturales 
Las prácticas culturales tienen un efecto directo en la lixiviación de plaguicidas, 
creando o destruyendo rutas preferenciales de transporte, y modificando la estructura, 
naturaleza y actividad microbiana del suelo. 
Una práctica cultural que tiene una gran influencia en la lixiviación es el tipo de 
laboreo. Estudios han determinado que el laboreo convencional tiende a destruir los 
canales y macroporos conectados (Ehlers, 1975). Por otra parte, la utilización de un 
mínimo laboreo aumenta la microfauna y microflora del suelo, con lo que puede favorecer 
la biodegradación y, consecuentemente, una disminución en el riesgo de contaminación al 
reducirse la cantidad de plaguicida en la solución del suelo (Cox et al., 1996; Calderón et 
al., 1999; Cox et al., 1999a). También se ha encontrado que en laboreo de conservación la 
materia orgánica en los primeros milímetros del suelo es mayor que en suelos con laboreo 
convencional (Calderón et al., 1999), por lo que la adsorción se puede ver favorecida y la 
lixiviación reducida. 
La adición de enmiendas orgánicas al suelo de cultivo como práctica cultural 
aumenta el contenido en materia orgánica del suelo, modificando la estructura y actividad 
microbiana del suelo. Por una parte, el aumento en materia orgánica del suelo tras la 
enmienda podría llevar a un aumento de adsorción de plaguicidas y/o a una mayor 
degradación dando lugar a una menor lixiviación (Guo et al., 1993; Cox et al., 2000a). Por 
otra parte, el cambio en la estructura del suelo puede dificultar o favorecer el 
desplazamiento del plaguicida (Sánchez-Camazano et al., 1996; Cox et al., 1997a). 
También puede haber un transporte facilitado del plaguicida cuando está adsorbido a la 
materia orgánica en solución en el caso de enmiendas con alto contenido en materia 






La volatilización es el proceso físico-químico por el cual un compuesto es 
transferido a la fase gaseosa. Puede resultar de la evaporación de la fase líquida, 
sublimación de la fase sólida, evaporación de una solución acuosa o desorción de la matriz 
del suelo (Bedos et al., 2002). Los factores que influyen en la volatilización son: 
propiedades físico-químicas del plaguicida, las características del suelo, las condiciones 
climáticas (sobre todo la temperatura y humedad) y las prácticas de cultivo (Bedos et al., 
2002). Este proceso se da principalmente en los primeros centímetros de la superficie del 
suelo, aunque también se da en la superficie de plantas y durante la presencia del 
plaguicida en la disolución del suelo (Thomas, 1982). 
 
I.2.1.4.- Escorrentía  
El proceso de escorrentía tiene lugar cuando la precipitación o el riego supera la 
tasa de infiltración de agua en el suelo. Según Wauchope (1978), las pérdidas de 
plaguicidas por escorrentía tienen lugar en disolución en el caso de plaguicidas 
relativamente solubles en agua, plaguicidas con solubilidades mayores de 2 mg l
-1
, o con el 
plaguicida adsorbido a los coloides del suelo para plaguicidas con solubilidades inferiores a 
2 mg l
-1
. Los factores más importantes que determinan las pérdidas por escorrentía son las 
condiciones climáticas, las características del suelo y del plaguicida y las prácticas 
culturales. El proceso de arrastre que constituye la escorrentía y la lixiviación están 
relacionados, ya que el movimiento lateral de los plaguicidas hacia aguas superficiales, no 
contribuirán al movimiento a través del perfil de suelo o lixiviación. 
 
I.2.1.5.- Absorción y exudación por plantas y organismos 
Las plantas y microorganismos del suelo asimilan plaguicidas, acumulándolos y 
metabolizándolos. La gran variedad de plantas y organismos resistentes a determinados 
plaguicidas, lo son porque los metabolizan a compuestos no tóxicos, lo que constituye una 
vía natural de descomposición (Schmidt y Fedtke, 1977). Este proceso de absorción está 
determinado en gran medida por la fijación del plaguicida por los coloides del suelo, ya 
que esto determina la cantidad de plaguicida en la solución del suelo. El plaguicida en 
solución es absorbido por el sistema radicular. Los organismos también exudan estos 
compuestos, volviendo así a estar disponibles en la disolución del suelo. 
I.2.2.- Procesos de degradación o transformación 
La desaparición de los plaguicidas en el suelo en ocasiones ocurre por procesos 
que conducen a su transformación a otros residuos generalmente, pero no siempre, de 
menor toxicidad (Cheng y Lehman, 1985) y que, por tanto, reducen la contaminación de 
plantas y aguas superficiales y subterráneas. 
Los procesos de degradación o transformación se suelen dividir, según su 
origen, en tres grupos: 1.- degradación química, mediadas por gran cantidad de 
compuestos orgánicos e inorgánicos, 2.- degradación microbiana o biodegradación, 
catalizada exclusivamente por enzimas y 3.- procesos de fotodegradación. Los factores 
que, de forma general, afectan a estos procesos son: la estabilidad química de la molécula, 
la adsorción a componentes del suelo, el efecto del plaguicida en cuestión sobre la 
microflora del suelo, factores ambientales como la humedad del suelo, la radiación solar y 
temperatura y las propiedades físico-químicas de los suelos. 
 
I.2.2.1.- Degradación química  
Los procesos de degradación química más frecuentes son las reacciones de 
hidrólisis y de sustitución y las reacciones redox, y pueden ocurrir tanto en 
disolucióncomo catalizadas por la superficie de las partículas del suelo (Cornejo et al., 
1983). Todas estas reacciones suelen ser catalizadas en mayor o menor grado por la 
superficie de las arcillas, óxidos metálicos, iones metálicos, superficies de sustancias 
húmicas y materiales orgánicos diversos (Cornejo et al., 1983). Entre los factores más 
importantes que afectan a los procesos de degradación química se encuentran el pH, el 
potencial redox, la temperatura y la composición de la disolución y de la fracción coloidal 
del suelo. La adsorción del plaguicida a los coloides del suelo puede tener un doble efecto, 
ya que pude proteger al mismo de la degradación química, pero también puede 
potenciarla, como en el caso de reacciones catalizadas por la superficie de los 
componentes coloidales. 
 
I.2.2.2.- Biodegradación  
Los procesos de biodegradación se deben fundamentalmente a la microflora del 
suelo (bacterias y hongos) y generalmente se ven favorecidos a mayor temperatura y 
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humedad, condiciones en las que aumenta la población microbiana (Yen et al., 2003). Las 
transformaciones que pueden ocurrir por parte de los microorganismos son diversas. Los 
microorganismos asimilan estos compuestos y los transforman para al final producir los 
productos. Éstos pueden sufrir una total degradación llegándose a transformar en 
moléculas simples, como es la degradación del plaguicida hasta la obtención de CO2, H2O y 
NH4
+
 (mineralización), o bien pueden llegar a producir sustancias de complejidad 
intermedia entre la original y la más sencilla. Estos procesos afectan significativamente a 
las propiedades químicas o toxicológicas del herbicida, generando productos que pueden 
ser utilizados como sustrato por otros organismos. Esto es lo que se llama cometabolismo, 
y es frecuente entre poblaciones microbianas del suelo. 
La tasa de biodegradación está muy influenciada por el grado de adsorción del 
herbicida. La adsorción reduce la biodegradación, ya que las moléculas adsorbidas no 
suelen estar disponibles para los microorganismos. El efecto de la materia orgánica en los 
procesos de biodegradación es doble. Por una parte, al adsorber el plaguicida reduce la 
biodegradación (Barriuso et al., 1997, Guo et al., 2000). Por otra parte, la materia orgánica 
puede ser un sustrato nutritivo para la microflora, dando lugar un aumento de ésta a un 
aumento de la población microbiana y por tanto a una mayor tasa de degradación de 
plaguicidas biodegradables (Nair y Schnoor, 1994, Cox et al., 1999b). 
I.2.2.3.- Fotodegradación 
La Fotodegradación consiste en la transformación del plaguicida como 
consecuencia de la energía de la luz solar (Horspool, 1970). Esta reacción es importante en 
los primeros milímetros del suelo, en la superficie de las plantas y en ecosistemas 
acuáticos, donde los plaguicidas pueden ser transportados en disolución o bien adsorbidos 
a la materia particulada. A medida que el plaguicida penetra en el suelo, los procesos de 
Fotodegradación son menos frecuentes, debido a que la radiación solar puede llegar a 
atenuarse hasta un 90% en los primeros 0.2 mm del suelo. 
Según Burrows et al. (2003) la Fotodegradación de plaguicidas se puede dar por 
cuatro procesos: fotodegradación o fotólisis directa, por fotosensibilización, degradación 
fotocatalizada y degradación por reacción con radicales hidroxilos. 
El proceso de fotodescomposición depende de factores como la intensidad y el 
tiempo de exposición del plaguicida a la radiación solar, la presencia de catalizadores 
fotoquímicos, que pueden favorecer la descomposición, el pH del suelo, el grado de 
aireación del suelo, el estado en el que se encuentra el plaguicida (sólido, en disolución, 
vapor, etc) el grado de adsorción y la estructura química del plaguicida. 
La Fotodegradación puede ser directa, cuando el plaguicida se degrada por la 
acción directa de la radiación solar, o indirecta, cuando la energía de la radiación solar es 
absorbida por otros compuestos que luego transmiten esa energía a la molécula del 
plaguicida o bien dan lugar a especies reactivas intermedias que pueden entrar en 
reacción con el plaguicida (Mansour et al., 1989). 
 
I.3.-IMPORTANCIA DE LA ADICIÓN DE ENMIENDAS ORGÁNICAS AL 
SUELO. EL ALPERUJO COMO ENMENDANTE. 
En Andalucía la pobreza en materia orgánica característica de los suelos ha 
potenciado el efecto dispersante que sufren los plaguicidas y sus residuos una vez que son 
incorporados al suelo. Resultado de muchos estudios, se ha llegado a la conclusión de que 
una de las más eficaces maneras hasta ahora, de evitar pérdidas de herbicidas por 
escorrentía o por lixiviación es incorporar al sistema suelo enmiendas orgánicas. Se ha 
visto que en suelos con gran contenido en materia orgánica estas pérdidas son menores 
que en suelos con bajo contenido en materia orgánica, ya que se aumenta la adsorción del 
plaguicida a las partículas del suelo. También se ha visto que este aumento en la adsorción 
puede disminuir la degradación de plaguicidas, aumentándose su persistencia y por ello su 
eficacia en el cultivo.  
Han sido muchos los tipos de enmiendas orgánicas que se han usado y que se 
están estudiando. Los primeros estudios sobre el efecto de la aplicación de enmiendas 
orgánicas al comportamiento de plaguicidas se remontan a finales de los años 80 (Azam et 
al., 1988). Las enmiendas orgánicas aplicadas al suelo pueden ser muy variadas y entre las 
estudiadas que afectan al comportamiento de plaguicidas en suelo se encuentran: los 
compost de residuos sólidos urbanos (Cox et al., 2001) lodos de depuradora (Celis et al., 
1998ª y b) restos de paja (Houot et al., 1998), residuos de la industria vinícola (Andrades 
et al., 2004), bioproductos de la fermentación de maíz, serrín, compost de residuos de 
jardines municipales, abono de ganado madurado (Moorman et al., 2001), turba (Si et al., 
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2006), restos de madera (Menasseri et al., 2004), residuos líquidos de almazara (Cox et al., 
1997a y 2001, Fernandes et al., 2006) y recientemente se han publicado trabajos sobre el 
uso de residuos sólidos de almazara (alperujo y orujo) utilizados como enmiendas 
orgánicas en suelos (Albarrán et al., 2003 y 2004; Fernandes et al., 2006; Delgado-Moreno 
y Peña, 2007; Delgado-Moreno et al., 2007; Cabrera et al., 2007, 2008 y 2009; Cañero et 
al., 2011 y 2012). 
En cuanto a los aspectos positivos de la adición de estas enmiendas, se 
encuentra la incorporación de materia orgánica exógena a los suelos, que como se ha 
mencionado antes, resulta muy beneficioso en Andalucía, donde la mayoría de los suelos, 
entre ellos los agrícolas, se caracterizan por tener un bajo contenido en la misma (en 
torno a 1% de carbono orgánico, frente un 4% en suelos no cultivados) (Hontoria et al., 
2004; Cucci et al., 2008). Entre otras ventajas se encuentra la mejora de la estructura del 
suelo, disponibilidad de nutrientes, actividad biológica y fertilidad, ayudando a la 
restauración de suelos degradados (Melero et al., 2007; Badalucco et al., 2010). 
Piotrowska et al., (2006) estudiaron el efecto a corto plazo de la aplicación de dos dosis 
diferentes de un residuo de la extracción de aceite de oliva por el proceso de tres fases 
(alpechín), sobre las propiedades físico-químicas de un suelo y observaron incremento del 
C orgánico total, la cantidad de N y C extraíble, el P disponible y el contenido en Fe y Mg 
extraíbles. La aplicación de estos productos en suelo para remediar el déficit en materia 
orgánica, supone además una práctica ecológica sostenible (Rodriguez-Lucena et al., 
2010). 
En lo que respecta a su efecto en el comportamiento de plaguicidas el uso de 
enmiendas orgánicas no siempre es garantía del control y disminución de la lixiviación de 
plaguicidas, especialmente de aquellos que son compuestos muy solubles en agua 
(Worrall et al., 2001) en cuyo comportamiento quizás adquiera más relevancia el 
contenido en COS del residuo. Celis et al. (1998b) observaron en este caso una 
disminución la adsorción de atrazina en suelos enmendados con lodos de depuradora, 
sugiriendo que debido al pequeño peso molecular de la materia orgánica soluble, podría 
competir con las moléculas de atrazina por los sitios de adsorción en la superficie del 
suelo. Del mismo modo, Fernandes et al. (2006), no observaron ningún aumento en la 
adsorción del fungicida metalaxil en suelos enmendados con alperujo respecto al suelo sin 
enmendar, y lo atribuyeron a las moléculas de bajo peso molecular y no humificadas de la 
fracción soluble del alperujo que se adsorbían a los componentes minerales de la fracción 
arcilla del suelo y competían con el fungicida por los sitios de adsorción, lo cual se traducía 
en una mayor lixiviación. Resultados similares fueron observados por Cox et al. (2007) en 
la adsorción del herbicida diurón en un suelo arcilloso enmendado con alperujo. 
Por otro lado, se ha considerado la aplicación de enmiendas orgánicas para 
aumentar la biodegradación de herbicidas en suelos contaminados. Moorman et al. (2001) 
estudiaron el efecto de una serie de enmiendas sobre la mineralización de herbicidas y se 
vio un aumento en la mineralización de atrazina con las enmiendas de turba, tallos de 
maíz y estiércol. Esto muestra el doble papel que ejerce de la materia orgánica que la 
enmienda aporta al suelo sobre la degradación de los plaguicidas: por un lado 
aumentando su persistencia en suelo al aumentar su adsorción, y por otro, puede 
favorecer su degradación al aumentar la actividad biológica del suelo. 
Como se ha dicho en párrafos anteriores, en los últimos años se está centrando 
la investigación en el uso de residuos sólidos procedentes de almazara, como es el 
alperujo para enmendar suelos. Cabe destacar el uso de otro residuo procedente de 
almazara como es el orujo, sin bien, su aplicación hoy en día como enmienda es menos 
frecuente que la del alperujo, ya que su obtención se basa en el sistema de centrifugación 
en tres fases, cada vez más en desuso (Roig et al., 2006). 
En la actualidad, el hábitat del olivo se encuentra entre las latitudes 30º y 45º, 
tanto en el Hemisferio Norte como en el Sur, en regiones climáticas del tipo del 
Mediterráneo caracterizadas por veranos muy secos y calurosos. El patrimonio oleícola 
existente se estima en aproximadamente 960 millones de olivos, de los que unos 945 
millones (98% del total) se sitúan en los países de la cuenca mediterránea, ocupando 9.5 
millones de hectáreas. La importancia del cultivo del olivar desde el punto de vista de la 
producción agraria, es incuestionable. La ventas de aceite de oliva y aceituna de mesa 
representan en torno al 30% de la producción final agraria y un 3% PIB total de Andalucía. 
(Sostenibilidad de la producción de Olivar en Andalucía). Estas altas ventas suponen la 
generación de productos de gran cantidad de desechos, con la consecuente problemática 
del manejo de los mismos y es que España es el mayor productor del mundo de aceite de 
oliva, con una producción de 1.100.000 toneladas por año durante el periodo de 2001-
2007, (Base de datos del Consejo Internacional del Olivo, 2008) generando enormes 
cantidades de restos orgánicos en el proceso.  La tecnología de extracción de aceite de 
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oliva ha sufrido modificaciones a lo largo del tiempo, impulsando notablemente la 
producción de aceite a partir de los años 70, especialmente en España, con la introducción 
del sistema continuo de centrifugación en tres fases, que sustituía al sistema tradicional 
de prensado de aceitunas. Con este nuevo proceso se obtienen dos residuos, uno sólido 
(orujo) y uno líquido (alpechín) y aceite de oliva. Mientras que el primero no puede 
considerarse residuo como tal, sino más bien un subproducto, ya que tras un segundo 
tratamiento puede producir aceite de orujo de oliva, las grandes cantidades de alpechín 
generadas (alrededor de 750 l por tonelada de aceituna molida) (Morillo et al., 2009), 
constituyen un serio problema de gestión debido a su alto contenido en materia orgánica 
y su fitotoxicidad (Roig et al., 2006). 
La introducción en la década de los 90 de un nuevo sistema de centrifugación 
en dos fases, reduce tanto las cantidades de los residuos producidos en el proceso hasta 
un 75%, como el volumen de agua usado en la extracción (Roig et al., 2006, Morillo et al., 
2009). En la actualidad, este proceso ha sustituido casi al 100% al de dos fases en toda 
España, mientras que en el resto de países mediterráneos está teniendo lugar una 
incorporación más lenta (Roig et al., 2006). 
Figura II.1. Esquema de los sistemas de centrifugación tradicional, en tres 
fases y el actualmente más usado, de dos fases. Adaptación de Morillo et al., 2009. 
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La nueva tecnología de extracción de aceite de oliva consiste en un proceso de 
2 fases que genera una parte líquida (aceite de oliva) y una parte residual sólida, conocida 
por alperujo (Alburquerque et al., 2004, Alburquerque et al., 2009). Usando este sistema, 
las almazaras generan aproximadamente 4.000.000 de toneladas al año de este residuo 
durante periodos muy cortos en el tiempo como es la cosecha de la aceituna, siendo su 
eliminación un problema técnico, financiero y medioambiental (Rodríguez-Lucena et al., 
2010). 
La introducción del uso de sustancias xenobióticas, como son los plaguicidas, ha 
mejorado la producción de los cultivos, incluido el olivar, en todo el mundo durante los 
últimos 50 años. Antes de ser lanzados al mercado, los plaguicidas sufren rigurosas 
pruebas, con el objetivo de alcanzar una alta eficacia hacia su especie diana y producir 
mínimos daños ambientales. Sin embargo, en ocasiones la actividad del plaguicida no 
actúa exclusivamente hacia los organismos para los que están dirigidos y afectan directa o 
indirectamente a organismos no-diana, bien sean organismos animales, o vegetales, entre 
los que puede verse afectado el propio cultivo. Además, este problema se agrava ya que  
el cultivo del olivar comprende en la mayoría de las veces, suelos con bajo contenido 
orgánico y donde el 74% de la superficie de los cultivos se encuentra inclinada al menos un 
7% (Junta de Andalucía, 2003). Esto favorece la desestructuración del suelo y el lavado de 
nutrientes y por consecuencia, reducen la fertilidad de los suelos en las zonas altas del 
cultivo y consecuente pérdida de plaguicidas en el sistema suelo, conduciendo a aplicar 
más cantidad de producto en los campos de cultivo., provocando en ocasiones 
restricciones en la capacidad de adquirir recursos por parte del cultivo y, por tanto, reduce 
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Capítulo II. Efecto de la adición de alperujo sobre el 
comportamiento en suelo d de los herbicidas MCPA y S-
metolacloro bajo condiciones de laboratorio. Estudios de 












II.1 INTRODUCCIÓN  
En los últimos años se está intensificando la investigación en el uso de residuos 
sólidos generados durante el proceso de extracción de aceite de oliva en almazaras, como 
el alperujo, para enmendar suelos agrícolas. El alperujo es un residuo muy húmedo (57-
75% de humedad), altamente rico en materia orgánica, en K, N total, sustancias fenólicas 
hidrosolubles (ya que constituye un residuo de origen vegetal) y en grasas (Alburquerque 
et al., 2004; Morillo et al., 2009). Constituidos principalmente por hemicelulosa y lignina 
(Alburquerque et al., 2004; Serramiá et al., 2011), incrementan la materia orgánica, 
mejoran la estructura y enriquecen la población microbiana de los suelos, a la vez que 
pueden reducir la pérdida de plaguicidas, con la gran ventaja frente a otros tipos de 
residuos, de su bajo contenido en metales pesados, y patógenos. Teniendo en cuenta todo 
esto y el impacto que genera la gestión de esa gran cantidad de alperujo producida, su 
utilización como enmendante en suelo supone un modo ecológico, eficaz y barato de 
mejorar las propiedades de los suelos andaluces, además de controlar la posible 
contaminación del medio por parte de los plaguicidas, jugando un papel importante en el 
mantenimiento de los ecosistemas naturales (Roig et al., 2006). Es importante considerar, 
aún de todas las ventajas que su adición a los suelos proporcionan, que la aplicación 
directa de estos residuos en ocasiones tiene por consecuencia efectos tóxicos sobre los 
organismos vegetales del suelo, causa de un alto contenido en compuestos fitotóxicos 
como los fenoles, por lo que para una aplicación segura, es necesario comprobar el estado 
de madurez de esos componentes (Alburquerque et al., 2009). Además son pobres en 
general en P, Ca, y Mg e incrementa el contenido en sales y la acidez de los suelos  
(Alburquerque et al., 2004). 
Tal y como se ha dicho en el Capitulo I, la adición al suelo de enmiendas no 
siempre es garantía del control y disminución de la lixiviación de plaguicidas, 
especialmente de aquellos que son compuestos muy solubles en agua, sin embargo otros 
estudios han revelado que la adición de un alperujo y un alperujo extractado a un suelo 






El objetivo general de este capítulo ha sido conocer en profundidad el efecto 
que tiene la adición de dos alperujos con similar contenido en materia orgánica pero 
distinta calidad de la misma, sobre el comportamiento de un herbicida de carácter ácido 
como es MCPA y otro de carácter neutro, como S-metolacloro, en suelos dedicados a 
cultivos intensivos en el valle del Guadalquivir. 
Los objetivos específicos a desarrollar en este capítulo han sido: 
1.- Evaluar el efecto que la adición de los alperujos producen sobre las propiedades 
fisicoquímicas y superficiales de los suelos.  
2.- Caracterizar la materia orgánica soluble de los alperujos por espectroscopia de 
fluorescencia y espectroscopia infrarroja. 
3.- Estudiar la influencia que tiene la adición de estos residuos de almazara al suelo, 
sobre los procesos de adsorción, desorción, lixiviación, disipación, mineralización 




II.3.- MATERIALES Y MÉTODOS 
II.3.1. Herbicidas 
II.3.1.1.- MCPA  
MCPA es un ácido químicamente muy estable (4-cloro-2-metilfenoxi) acético. 
Posee un peso molecular de 200.6 g mol
-1
 y un coeficiente de partición octanol agua log P 
= 0.59 a pH 5 y -0.81 a pH 7 (ambos a 20 ºC). Su solubilidad en agua es 0.395 g l
-1 
a pH 1 y 
25 ºC, a la misma temperatura y con las mismas unidades, 26.2 a pH 5, 293.9 a pH 7 y 
320.1 a pH 9 y en metanol 775.6 g l
-1
 a 25ºC. Presenta un pKa de 3.73 a 25 ºC (Tomlin, 
2006). 
Es un herbicida auxínico, sistémico y selectivo. Se absorbe tanto por vía foliar 
como radicular y se trasloca hacia toda la planta Se acumula en el tejido meristemático, 
donde inhibe el crecimiento de éste, ya que interfiere en la división y diferenciación 
celular, así como en la síntesis de proteínas (Liñán, 2006). Se utiliza para el control de 
post-emergencia de malas hierbas anuales y perennes de hoja ancha en cereales, lino, 
arroz, vides, guisantes, patatas, espárragos y olivo. La dosis agroquímica para MCPA oscila 
entre 0.28 y 2.25 kg ha
-1
 y con frecuencia se usa en combinación con otros herbicidas. 
El producto técnico empleado para los estudios de adsorción-desorción, 
lixiviación, disipación y bioensayos fue adquirido a Sigma Aldrich GmbH (Seelze, Alemania) 
con una pureza de 98.8%. Para los estudios de mineralización se usó el producto MCPA-
[U
14
-C-ring] marcado radiactivamente con actividad específica de 5.55 MBq mg
-1
 y 
proporcionado por IZOTOP (Budapest, Hungría). 
 
 
Figura II.2. Estructura tridimensional de la molécula de MCPA. 
II.3.1.2.- S-metolacloro  
S-metolacloro(S-2-cloro-N-(2-etil-6-metilfenil)-N-(2-metoxi-1-metiletil) 
acetamida) pertenece a la familia de las cloroacetamidas. Posee un peso molecular de 
283.8 y coeficiente de partición octanol agua log P= 3.05 (20 ºC y pH 7). Su solubilidad en 
agua es de 480 mg l
-1 
a 25 ºC y es totalmente miscible en solventes orgánicos (Tomlin, 
2006). 
Es un herbicida selectivo de preemergencia o temprana postemergencia, es 
comúnmente usado para el control de adventicias (principalmente hierbas anuales y 
algunas hierbas de hoja ancha) en cultivos de maíz, algodón, soja, remolacha, girasol y 
patata entre otros (Cao et al., 2008). Se absorbe principalmente por los hipocótilos y 
brotes y actúa inhibiendo la división celular y la germinación. Su dosis de aplicación varía 
entre 0.8 y 1.6 kg ha
-1
. 
S-metolacloro es un producto mezcla de isómeros en una proporción 80-100% (S- 
isómeros) y hasta un 20% (R- isómeros). Moser et al. (1982) encontró en un estudio con 10 
malas hierbas distintas, que los S- isómeros poseen al menos 20 veces más actividad 
biológica en preemergencia que los R- isómeros.  
El producto analítico usado para los estudios de adsorción-desorción, lixiviación, 
disipación y bioensayos fue suministrado por Dr Ehrenstorfer GMBH (96% de pureza). No 
se realizaron ensayos de mineralización debido a que no se disponía del herbicida S-
metolacloro marcado radiactivamente. 
 
 




II.3.1.3. Método de análisis de los herbicidas 
Para el análisis de los herbicidas descritos en este capítulo se usaron dos 
técnicas analíticas que se describen a continuación. En primer lugar para la determinación 
de los herbicidas MCPA y S-metolacloro sin marcar con C
14
 se usó la técnica analítica de la 
cromatografía líquida de alta resolución (HPLC). El cromatógrafo usado pertenece a la 
marca comercial “Waters Milipore” y está constituido por una bomba WATERS 1525, un 
inyector automático WATERS 717 Autosampler y un detector de fotodiodos WATERS 2996 
Photodiode Array Detector. El sistema está controlado por un ordenador a través del 
software “Millenium 2010 Cromatography manager” versión 2.15.01”. Se empleó una 
columna Nova Pack C18 de 150 mm de longitud y 3.9 mm de diámetro interno. El volumen 
de inyección fue de 25 μl y el flujo del sistema eluyente de 1 ml min
-1 
en modo isocrático. 
Previo análisis de las muestras de herbicidas por HPLC se realizó la puesta a 
punto de los métodos de detección para cada uno de los herbicidas. Se determinaron los 
límites inferiores de detección (LOD) y cuantificación (LOQ) según el protocolo descrito 
por Camacho-Muñoz et al. (2009) y se seleccionó como sistema eluyente más óptimo (es 
decir, sistema eluyente con la que se obtuvo mayor porcentaje de recuperación del 
herbicida tras una extracción) una mezcla de Metanol y Ácido fosfórico 1 N a pH 2 para el 
análisis de MCPA, en una proporción 60:40 (v/v) y para S-metolacloro una mezcla 
Acetonitrilo y agua Mili-Q en una proporción 55:45 (v/v). La concentración de los 
herbicidas MCPA y S-metolacloro en solución de las muestras se cuantificó a las longitudes 
de onda de 230 y 204 nm, respectivamente, y en un tiempo de análisis de 7 minutos. Los 
valores para LOD y LOQ encontrados se reflejan en la Tabla II.1. 
Tabla II.1. Límites inferiores de detección (LOD) y cuantificación (LOQ) por HPLC para 










MCPA 0.02 0.05 
S-metolacloro 0.01 0.03 
 
Para el análisis de MCPA marcado con C
14
 se utilizó el conteo por centelleo 
líquido. Las muestras se recogían en unos viales de propileno especiales para el análisis, 
con capacidad para 6.5 ml y se mezclaban homogéneamente con 5 ml de líquido de 
centelleo Ecolite suministrado por Biomedicals. Las muestran permanecían 24 horas en 
oscuridad y posteriormente eran analizadas con un contador de centelleo BECKMAN LD 
5000 TD. 
A diferencia de la cromatografía líquida de alta resolución, que presenta límites 
inferiores de detección y cuantificación específicos para cada molécula que se analice, el 
conteo por centelleo posee un límite de detección general para todas las moléculas, 
determinado por el aparato, que en este caso y con el líquido de centelleo usado en 






Figura II.4. Contador de centelleo (izquierda) y HPLC (derecha). 
 
II.3.2.- Alperujos 
Se han utilizado dos subproductos orgánicos de la producción de aceite de 
oliva: un alperujo procedente de una almazara de Jaén (AJ) y otro procedente de una 
almazara de Morón (AM). Para reducir su alto contenido en humedad se dejó secar al aire 
libre mediante volteo con pala mecánica. El alperujo de Jaén procedía de la finca 
experimental del IFAPA en Menjíbar mientras que el de Morón fue proporcionado por la 
empresa Hijos de Espuny Osuna S.L. 
II.3.2.1. Propiedades físico-químicas 
Propiedades físico-químicas (como contenido en COT, contenido en nitrógeno, 
pH, CE…) de estos alperujos fueron determinadas por el Servicio de Análisis del IRNAS con 
la metodología habitual para residuos orgánicos. El contenido en MO total de los alperujos 
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se determinó por calcinación a 540 ºC, y el pH en una relación 1:5 (p/v) residuo/agua 
destilada. El contenido en hemicelulosa, celulosa y lignina fue determinado usando el 
método descrito por Goering y Van Shoest. (1970). Además se analizó el contenido en 
algunos macronutrientes y micronutrientes, entre ellos algunos metales pesados, de estos 
residuos por ICP-OES. Estas propiedades se encuentran recogidas en la Tabla.II.4 
 
II.3.2.2. Caracterización de la materia orgánica soluble (MOS) 
 Debido a la dificultad para determinar experimentalmente la verdadera MOS en 
muestras de suelo, suele estudiarse en su defecto la materia orgánica total o COT extraíble 
en agua o solución de CaCl (0.01 M) (Zsolnay y Görlitz, 1994). 
 Las técnicas utilizadas para la caracterización d ela MOS han sido la 
espectroscopia FTIR y la espectroscopia de fluorescencia, técnicas ampliamente 
empleadas para la caracterización de la MOS (Cox et al., 2000b; 2004; Ohno et al., 2007). 
El contenido en CO de los extractos de MOS también fue determinado. 
Determinación del carbono orgánico soluble total  
Triplicados de 1 g de AJ y AM se pusieron a interaccionar con 20 ml de CaCl2 (0.01 
M). Las suspensiones fueron agitadas durante 24 h a temperatura ambiente y se 
centrifugaron durante 15 min a 8000 rpm. El sobrenadante se filtró usando filtros de vidrio 
de 0.45 µm de poro. Se hicieron diluciones 1:100 (v/v) y el COT de los extractos se analizó 
en el Servicio de Análisis del IRNAS con un Analizador de Carbono Orgánico Total y 
módulo de Nitrógeno Shimadzu TOC-V sch (TOC). 
Estudios por espectroscopia de fluorescencia 
Triplicados de 1 g de AJ y AM se extrajeron con 20 ml de una solución CaCl2 
(0.01 M) (proporción 1:20). Las suspensiones fueron agitadas durante 15 min a 
temperatura ambiente, se centrifugaron durante 15 min a 8000 rpm y finalmente se 
filtraron usando filtros de fibra de vidrio de 0.45 µm.  
La MOS en estas muestras se analizó por espectroscopia de fluorescencia en el 
espectrofotómetro F-2500 FL-SPECTROPHOTOMETER de HITACHI, en el rango de 
longitudes de onda de entre 300 y 480 nm, ya que para valores inferiores y superiores se 
observa el fenómeno de dispersión (Zsolnay et al., 1994). Por otro lado se acidificaron las 
muestras añadiendo HCL 2N hasta alcanzar pH 2. Se midió la absorbancia a 254 nm de los 
extractos de alperujo a temperatura ambiente y a pH de extracto. Se excitó la muestra a la 
longitud de onda de 254 nm y se obtuvo el espectro de emisión de fluorescencia. A partir 
de estos espectros de fluorescencia, se ha calculado el índice de Humificación (HIX) según 
Zsolnay et al. (1999): 
HIX= Σ λ W480-435 /Σ λ W345-300             (Ecuación II.1) 
Donde λ es la longitud de onda en nanómetros y Iλ es la intensidad a una 
longitud de onda determinada. 
Estudios por espectroscopia infrarroja 
Triplicados de 5 g de los distintos residuos se hicieron interaccionar con 10 ml 
de CaCl2 (0.01 M), se agitaron durante 24 h y se centrifugaron 15 min a 8000 rpm. El 
sobrenadante se filtró usando filtros de fibra de vidrio de 0.45 µm de poro y se pasó a 
unas placas de cerámica donde se congelaron a -4 ºC durante 24 h. Una vez congeladas se 
liofilizaron durante 24 h y posteriormente se molieron en mortero de ágata y se secaron a 
100 ºC en una estufa durante 24 h. Las muestras se analizaron por espectroscopia de 
infrarrojos FT-IR en un NICOLET 5PC y el barrido utilizado estuvo comprendido entre 400 y 
4000 cm
-1 
 usando un promedio de 4 registros y una resolución nominal de 4 cm-
1











Se seleccionaron tres suelos (S, C y T) en base a sus distintas características 
físico-químicas, contenido en CO y a su uso procedentes de cultivos intensivos de la Vega 
del río Guadalquivir. El suelo S, de textura arenosa, procede de la finca experimental “La 
Hampa” perteneciente al Instituto de Recursos Naturales y Agrobiología de Sevilla (IRNAS) 
en la localidad de Coria del Río (37º17’N, 6º03’O), mientras que los otros dos (C y T), de 
textura arcillosa, pertenecen a los municipios de Las Cabezas de San Juan (36º59’N, 
5º56’O) y Tocina (37º36’N, 5º44’O), respectivamente (Figura  II.5). Los suelos se 
muestrearon a una profundidad de 0-20 cm y fueron llevados al laboratorio donde se 
secaron al aire, se tamizaron con un tamiz de 2 mm de luz de malla y se congelaron a -4 ºC 
hasta su caracterización y/o utilización.  
Los estudios de adsorción-desorción, lixiviación, disipación y mineralización  de 
los herbicidas se realizaron con los suelos sin enmendar y los suelos enmendados con los 
alperujos  de Jaén Y Morón a las dosis de 5 y 10% (p/p) (S, S5J, S10J, T, T5J, T10J, C, C5J y 
C10J).  
 
Figura II.5. Situación de los puntos de muestreo de los suelos S, C y 




II.3.3.1.- Análisis elemental 
Las propiedades físico-químicas de los suelos fueron determinadas por el 
Servicio de Análisis de Suelos del IRNAS por la metodología habitual. La textura de los 
suelos sin enmendar se determinó por el método de la pipeta, (Gee y Bauder, 1982). El 
contenido en materia orgánica (MO) se determinó por oxidación con dicromato potásico 
(según Nelson y Sommers (1982). El pH del suelo se midió en una mezcla de suelo/agua 
destilada con relación 1:2 (p/p). Para determinar el contenido en COS de los extractos de 
suelo (S, C y T) sin enmendar y enmendados, para lo que se pesaron triplicados de 5 g y se 
pusieron a interaccionar con 10 ml de CaCl2 (0.01 M), las suspensiones se agitaron durante 
24 horas a temperatura ambiente y se centrifugaron durante 15 min a 8000 rpm. El 
sobrenadante se filtró usando filtros de fibra de vidrio de 0.45 µm de poro. Se hicieron 
diluciones a la relación 1:25 (v/v) y se analizaron en un Medidor de Carbono Total, 
Shimadzu 5020 Total Carbon Analyser del Servicio de Análisis del IRNAS. Los valores se 
recogen en la Tabla II.3. La determinación del contenido de Fe de las muestras de suelo se 
llevó a cabo por el Servicio de Análisis del IRNAS usando un ICP-OES. 
 
II.3.3.2.- Mineralogía  
La fracción arcilla de los suelos (fracción de tamaño de partícula < 2µm) se obtuvo 
por sedimentación, tras una eliminación previa de carbonatos con una solución de 
acetato/acético (pH=5) (Jackson, 1975). La composición de las fracciones arcilla se 





tratados con etilenglicol y calcinadas a 500 ºC, respectivamente (Brown, 1961). 
 
II.3.3.3.- Porosimetría  
Para la determinación de la estructura de poros de los distintos suelos usados se 
tomaron muestras de 1 g de agregados de suelo, se secaron en una estufa a 90 ºC durante 
24 h y se determinó la distribución de tamaños de poro (de 1x10
5
 hasta 1 nm) presentes 
en las muestras por Porosimetría de Intrusión de Mercurio usando un Quantachrome 
Poremaster 33 GT, bajo una superficie de tensión de mercurio de γ=0.48 N m
-1
 y un ángulo 
de contacto de mercurio de θ=140º y poder calcular la distribución del tamaño de poro 
con la ecuación de Washburn (Washburn, 1921). 
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Figura II.6. Porosímetro de Intrusión de Mercurio (Quantachrome Poremaster 33 
GT) (Izquierda) y agregados secos para analizar (derecha). 
 
II.3.3.4.- Determinación de capacidad de retención de agua  
Los estudios de disipación, mineralización y respiración se realizaron al 40% de 
la capacidad máxima de retención de agua de los suelos originales y los suelos 
enmendados en laboratorio. Por duplicado para cada suelo sin enmendar y enmendado 
con los alperujos al 5% y 10% (p/p) (S, S5J, S10J, T, T5J, T10J, C, C5J y C10J, S5M, S10M, T, 
T5M, T10M, C, C5M y C10M) se usaron embudos de vidrio sobre los que se colocó un 
papel de filtro y 30 g de suelo sin enmendar y enmendado, saturados con agua. Todo esto 
se colocó sobre un matraz Erlenmeyer para favorecer el drenaje de agua. Se anotaron los 
pesos del conjunto embudo+suelo+matraz inmediatamente después de saturar los suelos 
y tras 24 h a temperatura ambiente. La diferencia entre estos dos pesos nos indicó la 
cantidad máxima de retención de agua del suelo y a partir de esto se calculó el 40% de la 
capacidad de retención, que fue aplicada al inicio y mantenida constante en todos los 
suelos durante todo el periodo de estudio en los experimentos de disipación y 




II.3.3.5.- Respiración basal  
 Se monitorizó la respiración basal (la producción de CO2 por parte de organismos 
vivos del suelo) durante 42 d en los suelos frescos sin enmendar y enmendados (tras 24 h 
de su muestreo en campo y previo a su congelación a -4ºC). Para ello, se usaron matraces 
Erlenmeyer de 250 ml de capacidad con 25 g de suelo sin enmendar y enmendados, por 
duplicado para cada tratamiento, con alperujo de Jaén al 5 y 10% (p/p) (S, S5J, S10J, T, T5J, 
T10J, C, C5J y C10J, S5M, S10M, T, T5M, T10M, C, C5M y C10M). Se añadió agua destilada 
al suelo hasta ajustar su contenido al 40% de la capacidad máxima de retención de los 
suelos. En el brazo del matraz biométrico se añadieron 15 ml de NaOH 1 N que actuarían 
como trampa de CO2 resultado de la respiración de los organismos presentes en el suelo. 
El peso del matraz biométrico se controlaba semanalmente con el fin de mantener el 
contenido en humedad constante del suelo durante el periodo de estudio. En caso de que 
el peso disminuyera, se le añadía agua destilada al suelo hasta reponer la pérdida de agua 
de los matraces y alcanzar el peso inicial. Debido a la rápida saturación en CO2 que puede 
sufrir la solución de NaOH (1 N), los 15 ml eran retirados y reemplazados semanalmente 
durante los 42 d de estudio (constituyendo las tomas de muestreo a los días 7, 14, 21, 28, 
35 y 42) y eran diluidos en agua MILI Q en una relación 1:25 (v/v). Estos extractos diluidos 
eran analizados por el Servicio de Análisis de Suelos del (IRNAS) usando un Analizador de 












II.3.4. Estudios con herbicidas en laboratorio 
II.3.4.1.- Estudios de adsorción 
La adsorción de los herbicidas en los suelos sin enmendar y enmendados al 5 y 
10% se determinó haciendo interaccionar 5 g (por duplicado) de los suelos con 10 ml de 
disoluciones iniciales en CaCl2 (0.01 M) como disolvente, para mantener constante la 
fuerza iónica (Zsolnay, 1996), de MCPA y S-metolacloro las concentraciones iniciales (Ci) 
fueron de 5, 10, 20, 40 y 50 µM. El uso de disoluciones de extracción con baja 
concentración de iones bivalentes (CaCl2), minimiza la dispersión de arcillas e imita de 
alguna forma la fuerza iónica del agua en los poros del suelo (Zsolnay, 1996). Las muestras 
de suelo se pesaron en tubos de centrífuga de polipropileno de 50 ml de capacidad, se 
agitaron mecánicamente durante 24 horas a temperatura ambiente, ya que previamente 
se había comprobado que era tiempo suficiente para que se alcanzara el equilibrio entre 
la solución y las partículas del suelo y se centrifugaron a 8.000 rpm durante 10 min. Los 
sobrenadantes se filtraron con filtros de fibra de vidrio de 0.45 µm y se analizaron por 
HPLC, obteniéndose los valores de concentración de MCPA y S-metolacloro en el equilibrio 
(Ce (mgl
-1
)). Se asumió que las diferencias entre Ci y Ce se debían a procesos de adsorción 
de los herbicidas en los suelos. 
 
 
Figura II.8. Esquema del proceso de adsorción de MCPA en los suelos.. 
Las isotermas de adsorción se obtuvieron representando las cantidades de los 
herbicidas adsorbidos (Cs (mg kg
-1
)) frente a las concentraciones de equilibrio (Ce) 
correspondientes a cada concentración inicial. 
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Siendo V (ml) el volumen de la disolución de herbicida y m (kg) el peso del suelo. 
Para la descripción cuantitativa de los procesos de adsorción, las isotermas 
obtenidas experimentalmente se ajustaron a la ecuación logarítmica de Freundlich. 
 
 
Siendo Cs la cantidad de plaguicida adsorbido por kilogramo de suelo, Ce, la 
concentración de plaguicida en el equilibrio, Kf el coeficiente de adsorción que 
corresponde a la cantidad de plaguicida adsorbido cuando Ce es igual a la unidad y 1/nf es 
otra constante que indica la intensidad de la adsorción. Del ajuste lineal de la expresión 
logarítmica de la ecuación de Freundlich se obtienen los valores de Kf como la ordenada en 




II.3.4.2.- Estudios de desorción 
Tras la adsorción se realizaron tres desorciones sucesivas a partir de la 
disolución de mayor concentración (50 µM). Para ello, una vez agitadas y centrifugadas las 
muestras de suelo con las disoluciones de herbicidas correspondientes en equilibrio, se 
retiraron 5 ml de sobrenadante (que fueron analizados posteriormente por HPLC) 
constituyendo la cantidad adsorbida a la concentraciones de 50 µM, para MCPA y S-
metolacloro y se añadieron otros 5 ml de CaCl2 (0.01 M). El suelo fue resuspendido con la 
nueva disolución y se dejó de nuevo en agitación durante 24 h. Se volvió a centrifugar a 
8.000 rpm durante 10 min y se retiraron 5 ml de sobrenadante, constituyendo este 
sobrenadante la primera desorción (1ªD) y se añadieron de nuevo 5 ml de CaCl2 0.01 M. Se 
repitió el mismo procedimiento 3 veces hasta conseguir la primera desorción (1ªD), 
segunda desorción (2ªD) y tercera desorción (3ªD). 
 
 
Cs = Kf Ce
1/n
f





Figura II.9. Esquema del proceso de desorción de MCPA a partir de suelos con 
una solución de MCPA 50 µM.  
 
Al igual que en los estudios de adsorción, la cantidad de herbicida en los 
sobrenadantes en los ciclos de desorción (Ced) fue determinada también por HPLC. 
Para obtener las isotermas de desorción se representó el valor de Ce frente a la 
cantidad de herbicida adsorbida por el suelo en la desorción (Csd). 
 Los coeficientes de histéresis (Barriuso et al., 1994) expresados en porcentaje, se 









II.3.4.3.- Estudios de disipación 
El estudio de disipación de los herbicidas se llevó a cabo en tarros de vidrio 
herméticos que contenían 500 g por duplicado de cada suelo sin enmendar y enmendados 
con los residuos y se añadió herbicida a las dosis de 1.5 kg ha
-1 




%H =                    X 100
1/nf ads
CSAds 50 – CSDes3ª 50











C i  =50µM
10 ml de 
disolución de 
herbicida a una 
concentración 
conocida Ci




3º Reponer 5 mL 
de CaCl2 0.01M 
Resuspender










C i  =50µM
metolacloro en una solución de etanol, que produce menor efecto tóxico sobre los 
organismos presentes en el suelo. Posteriormente se añadió agua destilada suficiente para 
llevar al suelo al 40% de su capacidad máxima de retención de agua y se tamizó 2 veces 
usando un tamiz de luz de malla 2 mm y con el fin de distribuir homogéneamente el 
herbicida en las muestras de suelo. Los suelos se pasaron a los envases con cierres 
herméticos y se guardaron en oscuridad a 25±1 ºC durante todo el experimento. Para 
controlar que la humedad del suelo a lo largo del estudio no variaba, se controló el peso 
semanalmente de los tarros durante todo el experimento y en caso de pérdida de 






Figura II.10. Tarros herméticos para estudio de disipación de los herbicidas. 
 
Se tomaron muestras a los tiempos: 0, 7 ,14 ,21 ,28 ,42 ,56 ,77 y 118 días tras la 
aplicación de MCPA y 0, 7, 14, 21, 28, 42, 56, 77, 90 y 118 días tras la aplicación de S-
metolacloro. Cada uno de esos días se recogía 30 g de muestra que eran congeladas hasta 
el momento de extracción de los herbicidas. Las extracciones se realizaron con una 
relación 1:2 (p/v) de 5 g de suelo y 10 ml de extractante, una mezcla de ácido ácido 
fosfórico (1 N y pH=2) y metanol en proporción (40:60) (v/v) para MCPA y solución 
únicamente de metanol para S-metolacloro. Una vez puesto a interaccionar el suelo con 
los extractantes en un tubo de centrífuga, se dejó agitando durante 24 h, y 
posteriormente se centrifugó a 8.000 rpm durante 10 min. El extracto se filtró utilizando 
filtros vidrio de 0.45 µm y se analizó por HPLC. Se representaron los logaritmos neperianos 
de la cantidad de herbicida extraído frente al tiempo y del ajuste lineal se calculó la vida 
media (t1/2) (tiempo al cual la cantidad de herbicida inicialmente aplicado se reduce a la 
mitad del inicial) de los herbicidas en los suelos originales y enmendados. Se asumió que la 










Siendo Co la concentración inicial de herbicida, C la concentración de herbicida en 
el tiempo t y k la constante de disipación.  




II.3.4.4.- Estudios de mineralización 
Los estudios de mineralización se llevaron a cabo sólo con el herbicida. Se usó 
C
14
-MCPA (marcado uniformemente en el anillo bencénico), con actividad específica de 
5.55 MBq mg
-1
. Se determinó su mineralización en el suelo arenoso (S) y los arcillosos T y 
C, sin enmendar y enmendados con alperujo de Jaén al 5 y 10 %. Para ello se colocaron 25 
g por duplicado, en matraces biométricos de 250 ml a los que se añadió la disolución de 
herbicida marcado con C
14
 para conseguir una radiactividad de 0.05 µCi en 25 g de suelo 
(unas 4000 dpm g
-1
 de suelo aproximadamente) y también se aplicó el herbicida sin 
marcar hasta alcanzar una concentración de 1.5 kg ha
-1
. Una vez ésto, se añadió agua 
destilada al suelo para ajustar el contenido al 40% de la capacidad máxima de retención 
de agua. En el brazo del matraz biométrico se añadió 1 ml de NaOH (1 N) que actuaría 
como trampa de CO2 resultado de la mineralización MCPA y se tapó un tapón de goma. El 
matraz biométrico se pesaba semanalmente para controlar que la humedad permaneciera 
constante. También semanalmente se retiraba el mililitro de NAOH (1 N), que era 
reemplazado por uno nuevo mientras que el retirado se mezclaba con 5 ml de líquido de 
centelleo (LSC), se dejaba durante 24 horas bajo condiciones de oscuridad y por conteo de 
C = C0 e
-kt







centelleo se registraba la radiactividad contenida, correspondiente con la cantidad de 
herbicida mineralizado. 
 
II.3.4.5.- Estudios de lixiviación 
Para los estudios de  lixiviación de MCPA y S-metolacloro en suelos alterados, se 
empaquetaron manualmente columnas de vidrio de 24 cm de longitud y diámetro interno 
de 3.1 cm con 140 g de los suelos sin enmendar y con los suelos enmendados. Con el fin 
de evitar la pérdida de partículas de suelo durante el estudio de lixiviación, se colocó en la 
parte inferior de la columna lana de vidrio y sobre ésta, 10 g de arena de mar lavada. 
Otros 10 g de arena se colocaron en la parte superior de la columna para que la 
distribución de la disolución inicial del herbicida y las disoluciones de lavado fuera lo más 
uniforme posible. Además, con esta arena de mar también se reducían pérdidas por 









Figura II.11. Columnas de vidrio empaquetadas a mano con los suelos usados. 
Antes de aplicar el herbicida al suelo de las columnas se procedió a determinar 
el volumen de poro de los suelos originales y enmendados en las columnas de vidrio, es 
decir, la cantidad de agua que es capaz de retener el suelo bajo saturación. Para ello se 
añadieron 80 ml de CaCl2 (0.01 M) y una vez transcurridas 24 h se midió el volumen 
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lixiviado. La diferencia entre el volumen aplicado y el recogido corresponde al volumen de 
poro de los suelos.  
La dosis de aplicación de los distintos herbicidas fueron: 1.5 kg ha
-1 
para MCPA y 
1kg ha
-1
para S-metolacloro. Después de 24 h de la aplicación del herbicida se procedió a 
aplicar diariamente 10 ml de CaCl2 0.01 M durante 30 días para MCPA y 50 para S-
metolacloro. El volumen del lixiviado era medido y guardado en una cámara frigorífica (4 
ºC) hasta el momento de ser analizados por HPLC. Para su análisis por HPLC se filtraron 
con filtros de vidrio de 0.45 µm. 
Las concentraciones de herbicidas medidas en los lixiviados se representaron 
frente al volumen aplicado obteniéndose las curvas de elución relativa. Las curvas de 
elución acumuladas resultaron de representar el porcentaje de plaguicida acumulado en 
los lixiviados frente al volumen aplicado. 
Al final del estudio, se determinó la cantidad de los herbicidas retenidos en el 
suelo contenido en las columnas. Para ello se extrajo el suelo contenido en la columnas 
con N2 y se dividió en 4 fragmentos de 5 cm, correspondiendo con 4 profundidades 
distintas: 0-5, 5-10, 10-15 y 15-20 cm. 
Las extracciones se realizaron con 100 ml de extractante, una mezcla de ácido 
fosfórico (pH=2) y metanol en proporción (40:60) (v/v) para MCPA y solución únicamente 
de metanol para S-metolacloro. Una vez puesto a interaccionar el suelo con el extractante 
en un tubo de centrífuga, se dejó agitando durante 24 h y, posteriormente se centrifugó a 
8.000 rpm durante 10 min. El extracto se filtró utilizando vidrio de 0.45 µm y se analizó 
por HPLC la cantidad de herbicida extraído. Esta cantidad constituía el % de herbicida 
retenido por el suelo de las columnas durante el estudio de lixiviación. 
 
II.3.4.6.- Bioensayo  
Para comprobar que la efectividad de los herbicidas MCPA y S-metolacloro no 
se veía afectada por la adición de alperujo al suelo y al mismo tiempo comprobar que este 
residuo no tiene efecto fitotóxico, se llevó a cabo un bioensayo con semillas de Lepidum 
sativum (para MCPA) y Ray grass (para S-metolacloro) en macetas con suelo enmendado y 
sin enmendar. 
Se usaron macetas de 50 cm
2 
y en el fondo se dispusieron 30 g de arena de mar 
lavada y lana de vidrio para facilitar el drenaje de agua. Una vez se hubieron rellenado las 
macetas con suelo C, se saturaron con agua y dejaron drenar durante 24 h. Tras eso se 
colocaron 15 semillas en la superficie del suelo de la maceta para después semienterrarlas 
con 5 g de suelo. Las macetas se dispusieron en un lugar idóneo para la germinación y se 
regaron diariamente con agua.  
Se realizaron cuatro tratamientos distintos por triplicado: macetas con el 
herbicida a la dosis de 1.5 kg ha
-1 
(para MCPA) y 1 kg ha
-1 
(para S-metolacloro), macetas a 
las que se le añadió alperujo (OW) al suelo al 10% (p/p), y macetas con herbicida junto con 




II.4. RESULTADOS Y DISCUSIÓN 
II.4.1.- Caracterización de Alperujos 
 II.4.1.1.- Propiedades físico-químicas 
La caracterización de los alperujos Jaén (AJ) y Morón (AM) usados en este trabajo 
se realizó según la metodología descrita en el apartado II.3.2. En la Tabla II.2. se muestran 
algunas de sus propiedades físico-químicas y el Índice de Humificación (HIX) calculado a 
partir de los espectros de fluorescencia, como se describirá más adelante. Además, se 
determinó el contenido de algunos macronutrientes y micronutrientes de estos alperujos, 
entre ellos algunos los metales pesados, cuyos valores se recogen en la Tabla II.3. 
 
Tabla II.2. Propiedades físico-químicas e índice de humificación (HIX) de los dos 
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H: hemicelulosa; C: celulosa; LC: Lignina-Cutina; * error estándar 
 
Como se puede observar en la Tabla II.2, el pH de AM es más bajo que el 
presentado por AJ, siendo la cantidad de materia orgánica ligeramente más baja en este 
último. Este diferente pH de los alperujos afectará al pH de la solución del suelo y puede 
ser importante en lo que respecta a la adsorción de herbicidas ácidos, como MCPA, que se 
presentan en forma aniónica a los pH normales de suelos agrícolas. Los valores de COS de 
AM fueron dos veces mayores que para AJ (4.1 frente a 2.2 g l
-1
). Tanto el contenido en 
materia orgánica del alperujo, como el contenido en N (ligeramente menor en AJ que en 
AM), se encuentran dentro de los valores normales para este tipo de residuos, al 
compararse con los valores publicados por Alburquerque et al. (2004) en un estudio de 
caracterización de 11 alperujos procedentes de distintas localidades de España. Los 
contenidos en hemicelulosa, celulosa y la lignina, productos finales de la humificación, 
fueron más altos en el caso del alperujo de Morón, que en el de Jaén. Esto es indicativo 
del menor grado de madurez de este alperujo, ya que con el compostaje disminuyen los 
niveles de lignina y celulosa (Komilis y Ham, 2003; Alburquerque et al., 2009). 
La conductividad eléctrica (CE) es una variable que puede presentar valores muy 
dispares en función del origen del residuo (Madejón et al., 1998?). Como se puede ver en 
la Tabla II.2., AJ presenta 3 veces menor CE que AM, (3.1 respecto a 9.1 mS cm
-1
), valores 
que se encuentran entre los recogidos en una revisión de propiedades físico-químicas de 
ocho alperujos presentada por Roig et al., (2006). La diferencia en CE entre los dos 
alperujos usados en este estudio se puede deber a que las aguas del lavado del residuo 
procedente de Morón en su tratamiento en la almazara, presentaran mayor contenido en 
especies iónicas (potasio, cloro, sulfatos, amonio y nitratos) ya que el contenido en sodio 
de este alperujo fue 24 veces mayor que para AJ. Al contrario, se encontró cuatro veces 
más Calcio en AJ que AM (Tabla II.3), lo que se ha atribuido a la naturaleza más calcárea de 
las aguas de lavado de la aceituna, o algún otro proceso en la extracción del aceite de oliva 
o incluso el agua de riego del cultivo, en el caso de AJ. Los valores de micronutrientes y 
macronutrientes fueron similares a los encontrados en otros estudios (Alburquerque et 
al., 2004; Roig et al., 2006). Los valores presentados por As, Cd, Co, S y Zn se encontraban 
dentro de los valores normales para este tipo de residuos. El contenido en Cu fue mayor 
de lo normalmente detectado en otros alperujos (Roig et al., 2006), esto puede ser debido 
a los tratamientos con sulfato de Cobre que se aplican en ocasiones al cultivo del olivar 
con el fin de reducir infecciones fúngicas (Tabla II.3.). También se encontró que PB, Ni y Fe 
presentaron valores ligeramente más altos de los generalmente encontrados (Tabla II.3.), 
elementos cuya presencia en los alperujos se encuentra asociada entre sí y se relaciona a 
la maquinaria que se usa en las almazaras en el proceso de extracción de aceite de oliva 
(Alburquerque et al., 2009). (Roig et al., 2006). 
 
Tabla II.3. Porcentajes para algunos macronutrientes y micronutrientes metálicos y no 
metálicos contenidos en los dos alperujos utilizados. 
 Al Co Cu Fe Mg Mn Ni Pb 
     (%)    
 
AJ 213 0.07 3.39 197 0.32 6.00 1.66 5.89 




As Ca Cd K Na P S Zn 
 
    (%)    
AJ <0.1 3.95 <0.2 1.7 0.032 0.39 0.45 3.00 
AM <0.1 1.06 <0.2 2 0.77 0.37 0.37 2.51 
 
II.4.1.2.- Caracterización MOS  
Estudios por espectroscopia de fluorescencia 
La caracterización por espectroscopia de fluorescencia de la MOS de los 
alperujos se realizó según la metodología descrita en el apartado II.3.2.2. Los espectros de 
fluorescencia de los extractos de MOS de los dos alperujos utilizados en este estudio se 
muestran en la Figura II.12. En ella se representa la intensidad de fluorescencia con 
excitación a 254 nm de la MOS normalizada al máximo registrado, frente a la longitud de 
onda (300-480 nm) a pH del extracto y acidificado a pH2. 
En la Figura II.12. se puede observar que la forma de los espectros de la MOS de 
los alperujos a pH de extracto (línea continua), es distinta: el espectro de fluorescencia de 
AM muestra dos máximos de emisión bien definidos, uno en la región de absorbancia de 
los 300-360 nm y otra a longitudes de onda mayores de 400 nm, mientras que AJ muestra 
un único máximo a longitudes de onda mayores a 400 nm. Las diferencias entre los 
espectros de fluorescencia de los alperujos indica que, aunque los dos residuos contengan 
similares cantidades de materia orgánica (AJ: 81% y AM: 91%), la MOS, la cual es indicativa 
de la materia orgánica total (MOT), es cualitativamente distinta. 
A longitudes de onda próximas a 300 nm fluorecen moléculas de menor peso 
molecular, polares y no humificadas (Kumke et al., 1995; Zsolnay et al., 1999), mientras 
que a longitudes de ondas superiores a 400 nm, lo hacen moléculas mayores y más 
complejas, probablemente aromáticas, típicas del material humificado (Zsolnay et al., 
1999; Cox et al., 2000b; Senesi et al., 1991;). Esto es lo que ocurre en el caso del alperujo 
Jaén y nos sugiere que su MOS se encuentra en un estado de humificación más avanzado 
que la del alperujo Morón. 
A partir de estos espectros de fluorescencia, se ha calculado el índice de 
Humificación (HIX) según Zsolnay et al, (1999), usando la Ecuación II.1. Los valores para 
este índice se muestran en la Tabla II.1. Estos valores indican que la materia orgánica 
soluble de AJ, indicativa de la MOT, está más humificada que la de AM. Los valores son, en 
el caso del alperujo de Jaén, superiores a los HIX de suelos de la zona de las marismas del 
Guadalquivir y en el caso del alperujo de Morón, inferiores (Cox et al., 2004). 
 
 
Figura II.12. Espectro de fluorescencia para la MOS de los alperujos de Jaén y Morón a 
pH de extracto y a pH=2. 
De acuerdo con la bibliografía actual (Ewald et al., 1988; Spark y Swift, 1994) se 
sabe que la fluorescencia de las moléculas está en función del pH al que se mida. Esto 
puede ser debido a grupos funcionales que al pH de los extractos se encuentran cargados 
negativamente y hacen que el tamaño de las moléculas de MO sea mayor debido a la 
repulsión entre cargas negativas, dando lugar a una mayor fluorescencia. Por este motivo 
hemos acidificado los extractos a pH 2 para eliminar las diferencias debidas al diferente 
grado de protonación de los grupos funcionales en los dos alperujos estudiados. Estos 
grupos quedan protonados a pH = 2 y la repulsión entre los distintos grupos funcionales es 
menor haciendo que las moléculas de MO se “encojan”, produciendo así una menor 
fluorescencia (Wit et al., 1993; Murphy et al., 1994). En la Figura II.12. Se observa que 
acidificar los extractos a pH = 2 altera especialmente el espectro de fluorescencia de la 
MOS de AM (línea punteada), de menor pH (Tabla II.2.). Y además, se observa que el pico 
a longitudes de onda superiores a 400 nm, desaparece. El diferente comportamiento de la 
































Longitud de onda (nm)
105 
 
MOS de los alperujos frente a la acidificación, indica la diferente composición, en lo que a 
grupos funcionales se refiere, del componente soluble de la MO de estas enmiendas. 
Estudios por espectroscopia infrarroja 
Las muestras secas de los extractos de MOS de los alperujos fueron analizadas 
por espectroscopia de infrarrojos FT-IR según la metodología descrita en el apartado 
II.3.2.2. Esta técnica se basa en la aplicación de frecuencias de vibración conocidas a una 
muestra, en función de las cuales, van a vibrar unos u otros enlaces de las moléculas 
contenidas en la muestra, representándose en picos (bandas) de transmitancia a 
diferentes números de onda, correspondiendo a los distintos grupos funcionales. La 
asignación de bandas a los distintos grupos funcionales se llevó a cabo según Bellamy 
(1975). Los espectros FT-IR se muestran en la Figura II.13. Estos espectros confirman junto 
con los resultados de los estudios de fluorescencia, la diferencia en la calidad de la MOS 
de los alperujos. 
Entre las bandas que más destacan en los espectros de FT-IR se encuentra una a 
1739 cm
-1
 que corresponde con la absorción del grupo carbonilo (C-O) del grupo 
carboxílico (COOH) y la banda a 1596 cm
-1
 que corresponde con los grupos carbonilo del 
ión carboxilato (COO
-
) (Bellamy 1975). Para la enmienda AM, de pH más ácido (Tabla II.2.), 
el medio contiene más cantidad de protones (H
+
) en suspensión, por lo que los grupos 
carboxilos de las moléculas en solución se encuentran tanto en forma COOH como COO
-
, 
de modo que se observa un pico a 1596 cm
-1
 (grupos COO-) y también otro a 1596 cm
-1
 
(grupos COOH) (Bellamy, 1975). En la enmienda AJ, de pH más alto (Tabla II.2.), el pico de 
absorción correspondiente a los grupos COOH (1739 cm
-1
) es menor en relación con el 




). En este alperujo, como consecuencia de 
un mayor estado de humificación y compostaje, los compuestos fenólicos que le 
proporcionan el carácter ácido a la enmienda, se han visto reducidos (Alburquerque et al., 
2006). 
La humificación constituye un proceso de estabilización y maduración de los 
compuestos poco transformados que constituyen la materia orgánica de los suelos. Es 
decir, una conversión de la MO fácilmente degradable, en sustancias húmicas. Estos 
componentes húmicos son los principales responsables de muchos procesos y funciones 
del sistema suelo. Como consecuencia, la calidad y la cantidad de las sustancias húmicas 
en los residuos orgánicos se considera esencial para su eficacia agronómica, 
medioambiental y valor económico (Senesi y Plaza., 2007). Básicamente, el compostaje no 
es más que el mismo proceso de degradación y maduración que ocurre en la naturaleza, 
pero a mayor velocidad, manteniéndose la relación de que cuánto más tiempo de 
compostaje: menor heterogeneidad molecular (reducción del contenido en sustancias 
fitotóxicas como los fenoles), mayor tamaño molecular, mayor condensación aromática y 
por tanto, mayor grado de humificación. 
 
 
Figura II.13. Espectro de infrarrojos con transformadas de Fourier de la MOS de los 
alperujos usados. 
Es importante hacer hincapié en la diferencia entre los conceptos de estabilidad y 
madurez. Mientras que estabilidad de la MO de los suelos se refiere al grado de 
descomposición de la materia orgánica, madurez se refiere al grado de descomposición de 
compuestos fitotóxicos contenidos en las sustancias orgánicas. La aplicación de residuos 
orgánicos poco maduros, es decir, con un alto contenido en sustancias fitotóxicas, como 
los fenoles, puede tener como efecto negativo la reducción de la vitalidad o productividad 
de cultivos o contaminar aguas. Por ello, previa aplicación de alperujos u otros residuos 
















































orgánicos, se somete a éstos a tratamientos de compostaje, vermicosmostaje y 




II.4.2.1.- Análisis elemental. Propiedades físico-químicas y superficiales 
 Algunas propiedades físico-químicas de los suelos sin enmendar (S, C, T) y 
enmendados con los alperujos Jaén (S, S5J, S10, C5J, C10J, T5J y T10J), y Morón (S5M, 
S10M, C5M, C10M, T5M, T10M) a las dosis de 5% y 10% (p/p) se presentan en la Tabla II.4. 
Los suelos usados en este estudio se recolectaron en zonas agrícolas de la cuenca 
del río Guadalquivir cultivadas con trigo, algodón y cítricos en el momento del muestreo 
(Tabla II.4.). Mientras que el suelo S presentó un 76% de arena, los otros dos suelos (C y T) 
fueron fundamentalmente arcillosos (59 y 48% arcilla, respectivamente). 
 
Tabla II.4. Propiedades físico-químicas de los tres suelos estudiados, sin enmendar (S, C 
y T) y enmendados al 5 y 10% (p/p) con AJ (S5J, S10J, C5J, C10J, T5J, T10J) y con AM 







































S5J      7.50 1.30 15.4 0.13 
0.20
4 
S10J      6.80 2.73 22.0 0.320 
0.20
2 
S5M      7.26 2.11 13.2 0.189 1.04 

















C5J      7.86 1.59 21.3 0.286 1.08 
C10J     ^ 7.15 3.08 29.5 0.368 1.04 
C5M      7.83 1.54 23.4 0.146 
0.24
4 
C10M      7.22 3.89 31.1 0.338 1.39 
T Cítricos* 48 19 33 
0.403 
±0.04^ 
8.40 1.09 15.3 0.157 
0.71
9 
T5J      7.78 2.29 17.4 0.217 
0.78
9 
T10J      6.65 2.38 22.5 0.206 
0.80
9 
T5M      7.30 2.12 18.2 0.189 
0.77
0 
T10M      7.00 2.95 22.0 0.262 1.29 




Los valores iniciales de pH de los tres suelos (S, C, T) de naturaleza ligeramente 
alcalina, fueron similares entre sí (8.3, 8.15 and 8.4), produciéndose un descenso del pH 
tras enmendar con los alperujos, (Tabla II.4.). Este descenso de pH es debido al menor pH 
ácido de las enmiendas y corrobora previos estudios de adición de residuos de almazara al 
suelo donde se reducía el pH al enmendar (Roig et al., 2006). 
La adición de alperujo aumentó el contenido de CO en todos los suelos 
enmendados tanto a la dosis de 5% como a 10% con el alperujo de Jaén, así como con el 
alperujo de Morón. Mostrando un aumento de hasta 5.4 veces en S10J, respecto al suelo 
sin enmendar (S) (Tabla II.4.). 
El contenido en COS de los dos suelos arcillosos sin enmendar (C y T), de mayor 
contenido en CO, fue similar entre sí y superior que para S, de menor CO (Tabla II.4). El 
COS se vio incrementado al enmendar en los tres suelos estudiados debido al alto 
contenido en COS de las enmiendas (Tabla II.2.). Cabe destacar el aumento del contenido 
en N de los suelos, siendo el incremento más significativo para el suelo arenoso, que 
inicialmente contenía muy poco N (0.049%), mientras que el valor más alto se halló para el 
suelo C10J (Tabla II.4.). Estos datos corroboran los obtenidos en otros estudios que han 
revelado que la adición de alperujo como fertilizante al suelo de los cultivos proporciona al 
mismo tiempo ventajas e inconvenientes. Entre las ventajas se encuentran el aumento de 
nutrientes como K, N y contenido en CO (Alburquerque et al., 2004; 2009). En estos 
estudios también se ha mostrado que en ocasiones, la adición de alperujo puede tener 
como inconveniente el incremento del contenido en sales, y con ello, la conductividad 
eléctrica (CE) de los suelos (Alburquerque et al., 2004). Esto está de acuerdo con nuestros 
resultados, que mostraron un aumento más intenso en el suelo arenoso (Tabla II.4.). 
El estudio mineralógico de los suelos reveló predominancia de la presencia de 
arcillas Ilíticas, respecto a la Motmorillonita y la Caolita (Tabla II.5.). Llama la atención la 
diferente mineralogía de los suelos arcillosos C y T, el primero con casi un 30 % de arcillas 
expansivas mientras que T tiene prácticamente un 90 % de ilita. 
 
 
Tabla II.5. Porcentajes relativos de filosilicatos presentes en la fracción arcilla de los tres 






La estructura porosa de los agregados del suelo determina la superficie expuesta 
de suelo y condiciona los procesos de retención y transformación que tienen lugar 
durante las interacciones que se dan entre los compuestos orgánicos y las partículas 
coloidales naturales del suelo (Celis et al., 1996). De entre las técnicas que determinan la 
superficie de poro de los suelos, la Porosimetría de mercurio se considera generalmente 
como el mejor método existente para determinar la porosidad en el rango de macroporos 
y el rango superior de mesoporos (Gregg y Sing, 1982). Los volúmenes de poro relativos y 
el volumen total de poro de los suelos sin enmendar y enmendados con los dos alperujos 
se muestran en la Figura II.4. y en la Tabla II.6. 
Tabla II.6. Volúmenes relativos y totales (VT) de poro (mm3 g-1) para distintos rangos de 
tamaño de poro de los suelos usados sin enmendar (S, C y T) y enmendados al 5 y 10% 
(p/p) con AJ (S5J, S10J, C5J, C10J, T5J, T10J) y con AM (S5M, S10M, C5M C10M, T5M, 
T10M). 
El suelo S, de alto contenido en arena (76%), mostró una distribución de tamaño 
de poro (Figura II.4., diagrama de barras verticales) con un máximo relativo de volumen de 
poro entre 1-100 µm, poros de gran tamaño (macroporos) y conductores (Di Bonito et al., 
2005), típicos de suelos arenosos, lo que también explica el bajo volumen de poros de 
pequeño tamaño (inferiores a 0.1 µm, Figura II.4.). Por el contrario, los suelos arcillosos C 




S 34 46 20 
C 27 56 17 
T 0 88 12 
Rango 
(μm) 
S S5J S10J S5M S10M C C5J C10J C5M C10M T T5J T10J T5M T10M 
>100 45.5 62.1 50.5 60.1 67.2 68.8 66 52.3 71.9 48.6 30.5 42.8 49.6 42.9 44.3 
100-1 119 165 151 156 127 47.8 91.8 72.3 84.9 65.2 79.9 126 85.7 117 141 
10-1 36.6 32.4 51.7 30.3 45.2 18.5 48.6 25.4 31.7 34.9 50.1 60.9 56 60.1 56.8 
1-0.1 8.13 9.42 11.9 9.4 196 8.40 17.7 7.93 11.6 9.34 21.6 25.5 26.9 23.1 23.1 
< 0.1 0.407 0.781 1.12 0.84 0.833 49.7 38.7 46.4 46.7 60.1 33.5 31.7 32.6 30.4 32.3 




alto volumen de poro en la zona de macroporos, un máximo alrededor de 0.01 µm, poros 
de menor tamaño, más frecuentes en suelos arcillosos. Tras enmendar los tres suelos con 
los alperujos, se observó un aumento en el volumen de poro total (Línea continua en 
Figura II.4. y Tabla II.6.). Este aumento es debido a un incremento del volumen de poro en 
el rango comprendido entre 10 y 100 µm, es decir, los poros de mayor tamaño en el rango 
estudiado en los suelos S, C y T. En el suelo C, además se encontró un aumento en el rango 
comprendido entre 1-10µm (Tabla II.6.). Estas diferencias en porosidad entre los selos 
arcillosos puede deberse a su diferente mineralogía (Tabla II.5), la cual va a determinar las 
diferentes interacciones entre componentes coloidales en el suelo (Cox et al., 1997). 
Igualmente, Albarrán et al. (2003) comprobaron que la adición de alperujo, provocaba un 
aumento en el volumen de poros con un radio aproximado de 10µm. En un estudio 
llevado a cabo por Fernandes et al. (2006) también se observó que la adición de alperujo 
al suelo provocaba un aumento general en la porosidad debido a un aumento del volumen 
de poros de mayor rango estudiado (10-100µm). Dicho aumento se atribuyó a una menor 
interacción con las partículas de suelo que con otro tipo de enmienda también estudiadas, 
originando con ello poros de mayor tamaño. Por el contrario, estos resultados difieren de 
los presentados por Cox et al. (2001) y Fernandes et al. (2006), que encontraron una 
reducción total del volumen de poro al enmendar suelos con un residuo líquido 
procedente de la extracción del aceite de oliva. La reducción de la porosidad en estos 
suelos enmendados se ha atribuido al alto contenido en COS y sales de la enmienda 
líquida, los cuales agregan las partículas del suelo, bloqueando los poros de gran tamaño 
(Tisdall and Oades, 1982). Este hecho ha sido observado con anterioridad en suelos que se 
regaron durante tres años consecutivos con alpechín, un residuo líquido de la producción 
del aceite de oliva, con un alto contenido en COS (Cox et al., 1997). 
Además de la porosidad se ha visto, que otros parámetros físicos del suelo 
pueden ser modificados al enmendarse con residuos de almazara. Kavdir and Killi. (2008) 
encontraron que la adición de un residuo sólido de almazara al 8% a suelos agrícolas 
modificó la estabilidad de los agregados del suelo, la cual aumentó tras dos meses de 
incubación en presencia de la enmienda. 
Figura II.14. Distribución del tamaño de poro obtenido por Intrusión de mercurio 
de los suelos S, C y T, sin enmendar y enmendados al 5 y 10% con AM y AM.  
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II.4.2.1.- Respiración basal 
La producción de CO2 está directamente relacionada con la fracción viva y activa 
de los suelos (Badalucco et al., (2010), ya que es resultado de la respiración de estos los 
organismos vivos. Para los estudios de respiración basal se seleccionaron los suelos C y T, 
de mayor contenido en MO, sin enmendar y enmendados al 5% y 10% con el alperujo de 
Jaén (AJ). En la Figura II.15 se muestran los mg de CO2 producidos por los microorganismos 
presentes en los suelos durante 42 días de experimento a 24±1 ºC y al 40% de humedad 
del suelo. 
Nuestros resultados revelaron que la adición de alperujo no producía un efecto 
negativo sobre las comunidades vivas de organismos (Figura II.15.). Por el contrario, la 
cantidad de CO2 producida es mayor. 
La materia orgánica soluble parece jugar un papel importante en los procesos de 
respiración en suelos enmendados, ya que existe una correlación positiva entre el 
contenido de COS y la producción de CO, que constituye la fuente de C más fácilmente 
disponible para los organismos del suelo (Qualls et al., 2005). La adición de alperujo al 
suelo aumentó el contenido de COS y por tanto de carbono lábil para los microorganismos 
del suelo, explicando la mayor respiración en éstos.  
Figura II.15. Producción de CO2 por los microorganismos presentes en un kg de suelo C y 
T sin enmendar y enmendados con AJ a las dosis de 5% (p/p) (S5J, C5J y T5J) y 10% 


















































II.4.3.- Estudios con MCPA 
Los estudios con MCPA se realizaron con los suelos S, C y T sin enmendar y 
enmendados al 10% (p/p). Se hicieron pruebas previas aplicando al suelo la dosis de 5% de 
alperujo y no se obtuvieron diferencias significativas en la adsorción de MCPA respecto al 
suelo sin enmendar, por lo que los ensayos realizados con este herbicida se realizaron sólo 
con la dosis de 10% (p/p) de alperujos. 
 
II.4.3.1.- Estudios de adsorción 
Las isotermas de adsorción de MCPA en los suelos S, C y T sin enmendar y 
enmendados al 10% (p/p) con los alperujos de Jaén y de Morón (S, S10J, S10M, C, C10J, 
C10M, T, T10J y T10M) se muestran en la Figura II.16., donde se representa gráficamente 
la cantidad de MCPA adsorbido (Cs, µmol kg
-1
) frente a las distintas concentraciones de 
equilibrio (Ce, µM) de MCPA. 
Las isotermas de adsorción de MCPA obtenidas se corresponden con el tipo L 
según la clasificación de Giles et al (1960). Esto indica que la adsorción se ve afectada por 
la concentración del herbicida, al reflejar una alta afinidad relativa entre el soluto y el 
adsorbente en la fase inicial de la curva, la cual se ve disminuida a medida que aumenta la 
concentración de herbicida en solución y los sitios específicos de adsorción van siendo 
ocupados. 
Los correspondientes valores de los parámetros de adsorción tras ajustar las 
isotermas de adsorción a la ecuación de Freundlich (Ecuación II.4), se presentan en la 
Tabla II.7. El ajuste a la ecuación de Freundlich es bueno en general (R
2
= 0.989-0.996), a 
excepción del suelo arenoso sin enmendar (S) (R
2
=0.097) Los coeficientes Kf nos permiten 
comparar la capacidad de adsorción de distintos sistemas adsorbato-adsorbente si las 
condiciones experimentales y los valores de nf (coeficiente que indica la intensidad de la 






Figura II.16. Isotermas de adsorción de MCPA en los suelos S (arriba), C y 
T(abajo) sin enmendar y enmendados con AJ o AM al 10% (p/p) (S, S10J, S10M, C, C10J, 
C10M, T, T10J, T10M). 
 
Los suelos S, C y T sin enmendar y enmendados muestran poca adsorción de 
MCPA, presentando valores de Kfads entre 0.440 y 1.12. Esto coincide con los resultados 
obtenidos por Hiller, (2009) en un estudio de adsorción de MCPA en suelos agrícolas sin 
enmendar y enmendados con cenizas de maíz. Los suelos sin enmendar C y T, de mayor 
contenido en CO y arcilla, mostraron coeficientes de adsorción (Kfads) dos veces mayores 
para MCPA respecto a S (Tabla II.7.). Estos resultados estarían de acuerdo con los 
obtenidos por Kah y Brown (2007), quienes encontraron baja adsorción en suelos de 
herbicidas de naturaleza ácida como MCPA, la cual se veía aumentada en los casos de 
menores pH y elevado contenido en CO. 

















































Tabla II.7. Coeficientes de adsorción de Freundlich para MCPA en los tres suelos 
estudiados, sin enmendar (S, C y T) y enmendados al 10% (p/p) con AJ (S10J, C10J, 






*Los números entre paréntesis son desviaciones estándar respecto a la media 
**Los números son medidas de nf ± desviación estándar. 
 
MCPA es un herbicida de carácter ácido, encontrándose en forma aniónica en la 
solución de los suelos a pH superiores a 3.07 (Hiller et al., 2009). La repulsión entre la 
carga negativa de las moléculas de este herbicida y las cargas negativas de los coloides del 
suelo explicaría su baja adsorción (Hamarker y Thompson, 1972, Hiller et al., 2008; Paszko, 
2009). El comportamiento en suelos de los ácidos fenoxiacéticos, como MCPA, está 
gobernado por su estructura química. El grupo carboxilo (COOH) es el principalmente 
responsable de su relativa actividad química y de las interacciones con las superficies 
minerales. A pH habituales en suelos agrícolas, éste grupo ácido ionizado podría generar 
una adsorción significativa en los óxidos de hierro, cargados positivamente, favoreciendo 
fuerzas der Van der Waals entre los anillos aromáticos de MCPA (Iglesias et al., 2009). 
Como se puede observar en la Tabla II.4., los valores de óxidos de hierro son similares 
entre sí y muy bajos en los 3 suelos. Por otro lado, el hecho de que los suelos estudiados 
presentaran contenidos bajos en CO (Tabla II.4.), junto con el bajo coeficiente de reparto 
octanol-agua (Kow) que presenta MCPA (-0.81 a pH 7 y 20 ºC), también contribuyen a su 
alta afinidad por la fase acuosa del suelo y su baja adsorción (Delgado Moreno et al., 
2007). 
Al enmendar los suelos con AJ y AM no se observaron aumentos importantes de 
la adsorción de MCPA, excepto para el suelo S enmendado con AJ, que mostró más del 
doble de adsorción respecto al suelo sin enmendar (1.12 frente a 0.440). En el caso del 





S 0.097 0.440(0.118/1.69)* 0.591± 0.458** 1.00 
S10J 0.924 0.438(0.294/0.652) 0.827± 0.137 6.28 
S10M 0.989 1.12(0.974/1.29) 0.915± 0.053 3.14 
T 0.916 0.828(0.602/1.14) 0.629±0.109 6.28 
T10J 0.994 0.628(0.563/0.701) 0.891±0.038 11.3 
T10M 0.949 0.767(0.578/1.02) 0.739± 0.098 8.27 
C 0.996 0.898(0.840/0.961) 0.626±0.023 6.73 
C10J 0.996 1.04(0.959/1.14) 0.828±0.031 15.3 
C10M 0.991 0.883(0.781/0.998) 0.814±0.054 12.1 
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respecto al original (Tabla II.7.). Haberhauer et al. (2001) revelaron que un aumento en el 
contenido en carbono del suelo no implicaba necesariamente un aumento en la adsorción 
de MCPA y que el número de sitios de adsorción para este herbicida y el contenido en 
materia orgánica del suelo dependían de la naturaleza de la MO que aportaba la 
enmienda. Sin embargo se ha encontrado que MCPA puede llegar a presentar valores de 
Kd de hasta 16.6 l kg
-1
 en suelos con 15% de MO (REF tomlin?), cuando en la mayoría de 
los suelos agrícolas mediterráneos, con valores de MO entre 1 y 5%, MCPA, los valores de 
Kd están entre 0.6-1 l g
-1
, coincidienco con nuestros resultados. 
Debido a que los coeficientes nf de las isotermas no son iguales, para poder 
comparar la adsorción entre los diferentes suelos se ha calculado un coeficiente de 
distribución a la concentración de equilibrio igual a 25µM (Kd25) (Tabla II.7.), que se 
encuentra dentro del rango de concentraciones estudiadas para MCPA en las isotermas de 
adsorción (5, 10, 20, 40 y 50 µM). A concentraciones altas de MCPA, se observan 
diferencias entre lso tratamientos.  
Los valores de Kd25 revelaron mayor adsorción de MCPA en los suelos C y T sin 
enmendar. Estos suelos presentaban mayor contenido en CO, arcilla, componentes 
coloidales del suelo, con gran superficie específica, responsables en gran parte de la 
adsorción de plaguicidas. La mayor adsorción se dio en suelos enmendados con AJ (S10J, 
C10J Y T10J). Las diferencias en la adsorción entre suelos enmendados con AJ y AM, se 
deben a diferencias en la calidad de la materia orgánica de estos residuos y no a su 
cantidad. Como se ha visto en el apartado de caracterización de la MOS de los alperujos, 
aunque el contenido en MO es menor en el caso de AJ (81%, respecto al 91% de AM), las 
diferencias en la adsorción pueden deberse a que la materia orgánica de AJ está más 





II.4.3.2.- Estudios de desorción 
En la Figura II.7 se han representado las isotermas de adsorción-desorción de 
MCPA en los suelos S, C y T sin enmendar y enmendados al 10% (p/p) con los alperujos. 
Los parámetros de desorción se recogen en la Tabla II.8. Esta tabla muestra que en general 
el ajuste de la ecuación de Freundlich no es bueno para los sistemas con baja capacidad de 




Tabla II.8. Coeficientes de desorción de Freundlich, porcentaje de desorción (D) y 
coeficiente de histéresis (H) para MCPA en los tres suelos estudiados, sin enmendar (S, C 








*Los números entre paréntesis son desviaciones estándar respecto a la media 
** Los números son medidas de nf ± desviación estándar 
 
Los valores de nfdes fueron menores que los nfads para todos los suelos excepto 
para S10J y C10M y T10M, lo que revela la presencia fenómenos de histéresis durante la 
adsorción-desorción, que también ha sido observado por Haberhauer et al. (2001) y por 
Jensen et al. (2004). Los valores menores se encontraron para los suelos S y C sin 
enmendar, pero teniendo en cuenta el coeficiente de ajuste tan bajo, no se puede concluir 
que exista ninguna tendencia clara en relación al efecto que ejerce la enmienda sobre la 
desorción de MCPA. La adición de enmienda en los suelos se ha visto que aumenta la 
adsorción de MCPA a altas concentraciones en solución para los suelos C y T, y presenta 
coeficientes de histéresis mayores que los suelos originales, lo cual parece indicar que si 
bien la enmienda con alperujo aumenta la adsorción de MCPA, ésta es más reversible 
(Tabla II.8.). El aumento del COS en la solución tras la enmienda con alperujo podría ser la 





S 0.092 1.61(1.27/2.03) -0.355± 0.789 86 60 
S10J 0.898 0.748(0.299/1.87) 1.28± 0.306 64 45 
S10M 0.575 10.2(8.77/11.8) 0.272± 0.052 23 29 
T 0.908 4.10(3.54/4.72) 0.216±0.048 35 34 
T10J 0.949 4.28(1.80/2.93) 0.505± 0.082 60 56 
T10M 0.939 2.37(2.77/0.461) 1.20±0.826 50 162 
C 0.436 11.3(9.69/13.1) -0.066±0.053 12 10 
C10J 0.932 3.73(2.91/4.77) 0.443±0.084 53 53 
C10M 0.988 0.244(0.188/0.318) 1.14±0.087 84 140 
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causa de este resultado, ya que ésta podría favorecer la desorción del herbicida retenido 
en la fase sólida hacia la solución. 
 
Figura II.17. Isotermas de adsorción-desorción (puntos negros y azules, 
respectivamente) de MCPA en los suelos S (columna figuras izquierda), C (columna del 
centro) y T (columna derecha) sin enmendar y enmendados con AJ o AM al 10% (p/p) (S, 
S10J, S10M, C, C10J, C10M, T, T10J, T10M 
 
II.4.3.3.- Estudios de disipación 
Según Crespín et al (2001), los herbicidas del tipo de los fenoxiácidos como es 
MCPA, pueden sufrir degradación abiótica y/o degradación microbiológica en la solución 
del suelo. Aunque se sabe que los herbicidas fenoxiácidos como MCPA, pueden sufrir 
degradación abiótica como hidrólisis de las sales o ésteres del herbicida, con la formación 
de los correspondientes aniones o fotodescomposición por absorción de luz UV (Crespín., 
2001). 
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En la Figura II.18. se muestran las curvas de disipación de MCPA durante 118 
días de incubación a 24±1 ºC y 40% de humedad en los suelos S, C y T sin enmendar y 
enmendados con AJ y AM. En la Tabla II.9. se muestran los valores de vida media en esos 
suelos tras el ajuste de las curvas de disipación a una cinética de primer orden con la 
ecuación II.10, según descrito en el apartado II.3.4.3. en materiales y métodos. 
Figura II.18. Curvas de disipación de MCPA en los suelos S, C y T sin 
enmendar y enmendados con AJ y AM a la dosis del 10% (p/p) (S10J, C10J, T10J, S10M, 
C10M y T10M). 
 
 
Cuando se comparan los tres suelos sin enmendar, Las vidas medias de los 
suelos fueron menores en los suelos con mayor contenido en CO (C y T) (Tabla II.7.), que 
se explica por una mayor actividad biológica en estos suelos, consecuencia de un mayor 
CO, que favorece la degradación del herbicida mediante procesos bióticos. Esto se ha 
observado en numerosos estudios con diversos plaguicidas (Walker y Welch., 1989; Nair y 
Schnoor., 1994, Cox et al., 1999bmeter alguna referencia más reciente) y corrobora los 
resultados obtenidos por Juhler et al. (2008), los cuales indican que la degradación de 




















































microbiología del suelo y el contenido en CO. Este mayor contenido en CO de los suelos 
sin enmendar parece tener más importancia en la degradación de MCPA que el efecto 
protector debido a la mayor adsorción del herbicida en estos suelos (Tabla II.5.). 
 
Tabla II.9. Vida media (T ½) y coeficientes de ajuste a una cinética de primer orden para 
MCPA en los tres suelos estudiados, sin enmendar (S, C y T) y enmendados al 10% (p/p) 
con AJ (S10J, C10J, T10J) y con AM (S10M, C10M, T10M). 
SUELO
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*Los números entre paréntesis son desviaciones estándar respecto a la media 
** Los números son medidas de nf ± desviación estándar 
 
 Por el contrario, la adición de los alperujos, a pesar de aumentar el CO del 
suelo, aumentó la persistencia de MCPA en los suelos enmendados. Las curvas de 
disipación no se ajustan bien a la cinética de primer orden, como muestran los valores de 
R
2
 en la Tabla II.9, especialmente en el caso de los suelos enmendados con AJ, que 
presentaron una mayor capacidad de adsorción de MCPA que AM, como se observó en los 
estudios de adsorción (Figura II.6.). Sin embargo, cuando añadimos una fuente exógena de 
carbono (alperujo) al enmendar, el herbicida se vuelve más persistente, coincidiendo con 
los resultados obtenidos por Hiller et al., (2009). Esto se puede atribuir, por un lado, al 
efecto protector que proporciona la mayor adsorción de MCPA en estos suelos 
enmendados (tal y como se puede ver en la Tabla II.7.), estando el herbicida menos 
disponible para sufrir procesos de degradación (Barriuso et al., 1997; Cox et al., 2000b), 
pero también puede ser debido a que los microorganismos del suelo prefieran utilizar esta 
materia orgánica (alperujo) como fuente de carbono, en lugar de degradar el herbicida 
presente en la disolución del suelo, aumentando su persistencia. La MOS del alperujo 
parec ser una fuente de C más fácilmente accesible a los microorganismos del suelo.  
II.4.3.4.-Estudios de mineralización  
Los resultados de mineralización del herbicida MCPA durante 42 días de 
incubación a 24±1 ºC y 40% de humedad en suelos sin enmendar y enmendados al 5% y 
10% se presentan en la Figura II.19. La adición de alperujo redujo la mineralización del 
herbicida en todos los suelos estudiados (Figura II.8.), corroborando la alta persistencia de 
MCPA en los estudios de disipación. La menor mineralización de MCPA pudo ser debido a 
que la enmienda aporta carbono orgánico que resulta más fácilmente accesible para los 
organismos del suelo que la fuente de carbono que constituye el herbicida, lo que reduce 
la mineralización del mismo. Esto coincide con los resultados de Albarrán et al., (2003) y 
Cabrera et al., (2008), en sus estudios de mineralización de herbicidas del grupo de las 
triazinas en suelos enmendados con alperujo. 
 
Figura II.19. Curvas de mineralización de MCPA en suelos. 
II.4.3.5.- Estudios de lixiviación 
La curvas de elución relativas y acumuladas de MCPA en los suelos sin 
enmendar y enmendados al 10% (p/p) con AJ y AM, se presentan en la Figura II.20. Los 
Tiempo (días)






























































porcentajes totales de herbicida se muestran en la Figura II.20, junto a las curvas 
acumuladas.  
La posición del máximo relativo de las curvas se encuentra cerca de la unidad de 
volumen de poro (Figura II.20.), lo que era característico de sistemas de baja adsorción y 
compuestos altamente móviles (Beck et al., 1993). Y los máximos relativos desplazados 
hacia la derecha de un volumen de poro, son típicos de sistemas de mayor capacidad de 
adsorción. Las curvas relativas de lixiviación muestran que, en los tres suelos utilizados, 
MCPA comienza a lixiviar antes en los suelos sin enmendar, alcanzando el máximo de la 
curva de elución a menor volumen de poro que en los suelos enmendados (Figura II.20), 
reflejando que la adición de AJ y AM retienen MCPA al aumentar adsorción y retrasar con 
ello la lixiviación en el sistema dinámico que constituye el perfil de la columna del suelo. 
La asimetría de las curvas de elución, especialmente en los suelos enmendados, se debe a 
que no se alcanza el equilibrio en la adsorción en los sistemas de suelo-columnas (Beck et 
al., 1993) y a cambios en la porosidad del suelo tras la enmienda. Como hemos visto en el 
apartado II.4.2.1, la adición de alperujo a los suelos aumenta el volumen de poros de 
pequeño tamaño, favoreciendo la difusión del herbicida y retrasando el proceso de 
lixiviación. 
Las cantidades máximas lixiviadas de los suelos sin enmendar como 
enmendados fueron menores en el suelo C, suelo que mostró los mayores Kfads, a pesar de 
que su contenido en CO era menor que el de T. Este suelo tiene un alto contenido en 
arcilla (58 %) y un alto contenido en montmorillonita, a diferencia del otro suelo arcilloso 
(T) (Tabla II.5). Este alto contenido en montmorillonita, arcilla expansiva, puede dar lugar a 
un movimiento más lento del agua a través de la columna de suelo, favoreciendo los 
procesos de degradación, adsorción y entrapamiento físico (Pignatello y Xing, 1996).  
Salvo en el suelo T, los porcentajes de MCPA eluidos (curvas de elución 
acumuladas, Figura II.20) eran más bajos en los suelos sin enmendar, lo cual se puede 
atribuir a la mayor persistencia de MCPA en suelos enmendados, como han puesto de 
manifiesto los estudios de disipación. En el suelo T, si bien MCPA empieza a lixiviar antes 
en el suelo sin enmendar y el máximo tiene lugar a menor volumen de poro (Figura II.10), 
las cantidades lixiviadas son similares en el suelo enmendado con AM a las del suelo sin 
enmendar y mucho menores en el suelo enmendado con AJ, a pesar de la mayor 
persistencia de MCPA en ambos suelos enmendados. Por el contrario, están de acuerdo 
con la mayor adsorción de MCPA en suelos enmendados, especialmente en el suelo  
enmendado con AJ. En este caso, hay un predominio de los procesos de adsorción frente a 
los de degradación. En el suelo arcilloso C, debido a su mayor contenido en 
montmorillonita, existe un mayor tiempo de contacto de forma que tanto los procesos de 
adsorción como los de degradación se pueden ver favorecidos. Los resultados obtenidos 
con el suelo T están de acuerdo con los obtenidos por Cox et al. (1997) y Albarrán et al. 
(2004), los cuales encontraron también una reducción en la lixiviación al enmendar que 
atribuyeron al aumento en la adsorción y a una disminución de porosidad. 
Una vez finalizado el experimento de lixiviación, se realizó la extracción del 
herbicida restante en el suelo de las columnas empaquetadas a mano según la 
metodología descrita en el apartado II.3.4.3. La columna de suelo extraída se dividió en 4 
fragmentos correspondiendo a 4 profundidades de suelo (0-5,5-10,10-15 y 15-20 cm). No 
se detectó MCPA en ninguno de los fragmentos de ningún suelo, por lo que podemos 
asumir que todo el herbicida que no es lixiviado o se ha degradado o está fuertemente 
retenido por el suelo. Esto segundo es poco probable, como se ha visto en los resultados 
de los experimentos de adsorción-desorción de MCPA, que revelaron la baja adsorción y 
alta reversibilidad de la misma para este herbicida. Como se ha discutido anteriormente, 
esta mayor reversibilidad de la adsorción puede deberse a una mayor afinidad del 
herbicida hacia la MOS presente en solución. Se sabe que el COS constituye la fracción de 
Carbono lábil, que actúa como sustrato fácilmente metabolizado por los microorganismos, 
así como reservorio a corto plazo de nutrientes para plantas Romero, 2005) y es indicativo 
de la actividad potencial de microorganismos en suelos naturales y de cultivos. Las 
moléculas de MCPA disueltas en esta fracción serían fácilmente degradadas por los 




Figura II.20. Curvas de elución relativa (izquierda) y acumulada (derecha) de MCPA en 

























































































Para comprobar que la eficiencia biológica del herbicida MCPA no se ve 
afectada por la adición de enmienda al suelo, se llevó a cabo un bioensayo con semillas de 
Lepidum sativum L., una planta sensible a la acción de MCPA.  
En la Figura II.21. se muestra la biomasa recogida de la planta al finalizar el 
experimento y en la Figura II.22. se muestra el estado de crecimiento Lepidum sativum L. 
en las macetas por triplicado con los distintos tratamientos: Control (sin herbicida y sin 
alperujo), MCPA (sólo herbicida), MCPA+AJ (suelo enmendado con MCPA+AJ) y AJ (suelo 
enmendado con AJ), tras 20 días de experimento. El suelo que se seleccionó para estos 
estudios fue el suelo C y el alperujo AJ, ya que los mayores coeficientes de adsorción se 
encontraron para C10J (Tabla II.7.).  
 
Figura II.21.Histograma de biomasa recolectada tras el estudio de bioensayo 
con las macetas de Lepidum sativum tratadas con alperujo, con MCPA, por separado y en 
combinación y en macetas sin tratar (control). 
En las macetas de tratamiento MCPA, no se encontró germinación de las 
semillas tras 20 días de estudio, confirmando la eficiencia de MCPA hacia ésta especie 
(Figuras II.21 y II.22). La mayor adsorción de MCPA en los suelos enmendados con AJ 
indica que el herbicida se encuentra más retenido por las partículas del suelo, sin 
embargo, como se puede ver en la Figura II.22, ésta mayor adsorción no afecta a su 
capacidad de actuar sobre la germinación de Lepidum sativum L., cuyas semillas no 
germinan en las macetas que fueron tratadas MCPA y AJ (MCPA +AJ). Esto es indicativo de 
que la adición de alperujo no reduce la efectividad del herbicida sobre la planta sensible, si 
Tratamientos 

































Figura II.22. Resultados del bioensayo con Lepidum sativum L. Efecto de la adición de 
alperujo sobre la fitotoxicidad de MCPA. 
II.4.4.- Estudios con S-metolacloro 
Los estudios de adsorción-desorción, lixiviación y disipación con S-metolacloro se 
realizaron, tal y como la metodología detalla en el apartado II.3.4.1, con los suelos S, C y T 
sin enmendar y enmendados tanto con AJ como con AM al 10% (p/p) como se hizo con 
MCPA, y además al 5% (p/p) de enmienda.  
 
II.4.4.1.- Estudios de adsorción 
Las isotermas de adsorción de S-metolacloro en los suelos estudiados se 
muestran en la Figura II.23, donde se representa gráficamente la cantidad de S-
metolacloro adsorbida (Cs, µmol kg
-1
) frente a las distintas concentraciones de equilibrio 
(Ce, µM). Los correspondientes parámetros de adsorción se reflejan en la Tabla II.10, tras 
ajustar las isotermas a la ecuación de Freundlich (Ecuación II.4.). Debido a la variabilidad 
en los valores de nf y con el objetivo de comparar la capacidad de adsorción de los 
distintos suelos, se calculó un coeficiente de distribución a la concentración de equilibrio 
igual a 10µM (Kd10), que se encuentra dentro del rango de concentraciones estudiadas 
para S-metolacloro en las isotermas de adsorción (5, 10, 20, 40 y 50 µM). 
A diferencia de MCPA, la mayoría de las isotermas son tipo C (nf~ 1). Esto indica 
que, en el rango de concentraciones estudiadas, la adsorción no se ve afectada por la 
concentración del herbicida. Los suelos sin enmendar mostraron baja capacidad de 
adsorción de S-metolacloro, aunque mayor que para MCPA (Tablas II.7 y II.10). No se 
encontraron diferencias significativas en la adsorción entre los suelos S y C, mientras que 
el suelo T mostró ligeramente una mayor adsorción. Los valores de Kd10 para S-metolacloro 
no mostraron diferencias significativas en estos suelos sin enmendar (Tabla  II.10). 
Los suelos enmendados mostraron un aumento claro en la adsorción de S-
metolacloro a diferencia de lo encontrado con MCPA. S-metolacloro es un herbicida cuya 
capacidad de adsorción a los suelos se afecta en general, por la presencia componentes 
coloidales del mismo, tanto inorgánicos (minerales de arcilla) como orgánicos (CO), tal y 
como se ha confirmado en estudios previos con el producto racémico metolacloro y con S-





Tabla II.10. Coeficientes de adsorción de Freundlich para S-metolacloro en los tres suelos 
estudiados, sin enmendar (S, C y T) y enmendados al 5% y 10% (p/p) con AJ (S5J, S10J, 










*Los números entre paréntesis son desviaciones estándar respecto a la media 
** Los números son medidas de nf ± desviación estándar 
 
Este aumento es más intenso a dosis más altas de alperujo, revelando que en 
estos suelos el componente orgánico es más importante para la adsorción de S-
metolacloro en este proceso, que el componente inorgánico. El estudio de Weber et al. 
(2003), donde se compara la adsorción y movilidad del producto racémico metolacloro en 
5 suelos procedentes del sur de Inglaterra, revela más alta correlación de estos 
componentes orgánicos del suelo con la adsorción de metolacloro respecto a los 
componentes inorgánicos. 
La valores más altos de adsorción se dan al enmendar con AJ, alperujo de mayor 
índice de humificación, al 10% (p/p) en el suelo arenoso, mientras que fue la adición del 
alperujo de Morón la que más aumentó la adsorción en C y T (Tabla II.10.). Sin embargo, a 
altas concentraciones del herbicida (Kd10), es AJ, la enmienda que mayor adsorción 
produce en los tres suelos usados (Tabla II.10.) al igual que ocurre para MCPA (Kd25; Tabla 
II.7). Esta diferente adsorción en suelos enmendados con alperujos de contenido en CO 
 R2ads Kfads nfads Kd10 
S 0.993 1.00(0.871/1.14) 1.05±0.052 12.2±1.12 
S5J 0.979 2.33(2.01/2.78) 1.12±0.032 10.9±1.46 
S10J 0.959 7.59(6.30/9.13) 0.973±0.115 16.9±2.03 
S5M 0.994 1.84(1.25/2.19) 1.09±0.098 10.2±1.3 
S10M 0.979 5.38(5.62/6.254) 1.03±0.085 15.9±2.51 
C 0.964 1.13(0.832/1.54) 1.10±0.122 13.7±1.84 
C5J 0.978 1.15(0.92/1.43) 1.00±0.102 16.1±2.2 
C10J 0.987 7.68(6.01/8.69) 1.39±0.287 41.0±6.53 
C5M 0.992 2.59(2.06/2.89) 1.12±0.083 15.2±1.86 
C10M 0.984 10(9.05/11.05) 1.05±0.053 16.7±2.13 
T 0.987 1.57(1.32/1.84) 1.05±0.068 12.9±1.41 
T5J 0.991 2.68(2.44/3.04) 1.14±0.123 11.9±1.79 
T10J 0.934 3.85(2.77/5.35) 1.28±0.196 22.9±3.14 
T5M 0.987 3.05(2.72/3.68) 1.09±0.158 11.5±2.13 
T10M 0.975 5.85(4.97/6.88) 1.03±0.095 16.6±2.71 
similar (81 y 91%), pone de manifiesto, al igual que en el caso de MCPA, la importancia de 
la naturaleza de la materia orgánica exógena (Cox et al., 1995 y 2000). El distinto grado de 
asociación de la materia orgánica con los componentes coloidales del suelo, lo que 
depende de tanto las propiedades de las enmiendas como de la naturaleza coloidal del 
suelo (Celis et al., 1999; Cox et al., 2000b), también puede influir en las diferencias en la 
adsorción.  
 
Figura II.23. Isotermas de adsorción de S-metolacloro en los suelos S (arriba), C y 
T(abajo) sin enmendar y enmendados con AJ o AM al 5% y 10% (p/p) (S, S5J, S10J, S5M, 











































































II.4.4.2.- Estudios de desorción 
En la Figura II.24. se han representado las isotermas de adsorción-desorción de 
S-metolacloro en los suelos S, C y T sin enmendar y enmendados con AJ y AM al 5% y 10% 
(p/p). Los parámetros de desorción se recogen en la Tabla II.11.  
Figura II.24. Isotermas de adsorción y desorción de S-metolacloro en los suelos S, 
C y T sin enmendar y enmendados al 5% y 10% con AJ y AM. 
 







































































































































































































































































































































Esta tabla muestra que en general, el ajuste de la ecuación de Freundlich es 
mejor que el obtenido para el herbicida MCPA (Tabla II.6.). La desorción de S-metolacloro 
de los suelos no es reversible para los suelos S y T, que mostraron coeficientes de 
adsorción nfads mayores que los nfdes lo cual es indicativo de fenómenos de histéresis 
(Seybold y Merseil, 1996), mostrando coeficientes de histéresis mayores en los suelos 
enmendados respecto a los sin enmendar. En el caso del suelo C ocurrió al contrario, 
encontrándose valores de nfdes mayores que nfads a excepción de C5J, C10J y C5M (Tabla 
II.11). Estos resultados no coinciden con los obtenidos por Cox et al., (1997) y Koskinen et 
al., (2006), que encontraron mayores valores de H en sistemas altamente adsorbentes, y 
puede ser debido a la diferente capacidad adsorbente de la materia orgánica del suelo y a 
la materia orgánica exógena. A diferencia de MCPA, la adición de enmienda a los suelos no 
favorece la desorción de S-metolacloro hacia la solución del suelo. 
Tabla II.11. Coeficientes de desorción de Freundlich, el porcentaje de desorción (D), y el 
coeficiente de histéresis (H) para S-metolacloro en los tres suelos estudiados, sin 
enmendar (S, C y T) y enmendados al 10% (p/p) con AJ (S5J, S10J, C5J, C10J, T5J, T10J) 











 R2des Kfdes nfdes %D %H 
S 0.976 6.98(6.05/8.05) 0.465±0.051 48.3 44.5 
S5J 0.989 6.08(6.18/7.20) 0.680±0.111 44.2 55.5 
S10J 0.987 15.2(13.7/16.9) 0.619±0.049 39.6 63.6 
S5M 0.991 8.2(7.76/8.84) 0.496±0.085 20.4 46.1 
S10M 0.960 20.6(17.5/24.4) 0.489±0.070 21.5 47.6 
C 0.999 0.996(0.952/1.04) 1.12±0.016 66.7 102 
C5J 0.987 4.25(3.15/5.21) 1.02±0.026 42.9 68.3 
C10J 0.987 14.9(13.3/16.6) 1.03±0.036 28.1 39.7 
C5M 0.993 16.9(16.1/17.2) 1.11±0.236 38.2 82.7 
C10M 0.975 4.42(3.51/5.82) 1.08±0.122 38.5 131 
T 0.981 4.98(5.75/6.36) 0.692±0.051 50.9 65.6 
T5J 0.989 6.45(5.65/6.96) 0.895±0.121 35.1 82.5 
T10J 0.992 7.61(6.93/8.35) 0.934±0.041 30.9 73 
T5M 0.999 8.28(8.02/8.49) 0.982±0.062 45.2 74.1 
T10M 0.996 9.61(8.80/10.5) 0.820±0.038 30.8 79.4 
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II.4.4.3.- Estudios de disipación 
En la Figura II.25 se muestran las curvas de disipación de s-metolacloro tras 135 
días de incubación a 24±1 ºC y 40% de humedad en los suelos sin enmendar y 
enmendados. En la Tabla II.12. se muestran los valores de vida media (T1/2) de S-
metolacloro en esos suelos tras el ajuste de las curvas de disipación a una cinética de 
primer orden. 
La persistencia de S-metolacloro en los suelos se ve afectada por la actividad 
microbiana así como por la naturaleza e intensidad de las interacciones entre el herbicida 
y las partículas del suelo (Pignatello et al., 1991; Shaner et al., 2006). En este estudio, al 
igual que MCPA, S-metolacloro mostró menor persistencia en los tres suelos estudiados 
sin enmendar, (Fig.II.15). La baja capacidad de adsorción de estos suelos sin enmendar 
favorece que el herbicida en solución se encuentre más disponible para los procesos de 
degradación. Por el contrario, no se encontraron diferencias significativas en la vida media 
del herbicida entre los 3 suelos sin enmendar. Los tres suelos mostraron vidas medias 
similares a las encontradas en los estudios de O’Connell et al. (1998) y por Shaner et al. 
(2006).  
La adición de enmienda produjo un aumento importante en la persistencia del 
herbicida en los tres suelos, siendo mayor a la dosis más alta de enmienda No fue posible 
calcular las vidas medias de S-metolacloro en los suelos S10M, T10M, C10J y C10M, ya que 
su disipación no se ajustaba a la cinética de primer orden (Tabla II.12). Por el contrario a 
MCPA, no se observan diferencias significativas en la persistencia de s-metolacloro entre 









Tabla II.12. Vida media (T ½) y coeficientes de ajuste a una cinética de primer orden 
para S-metolacloro en los tres suelos estudiados, sin enmendar (S, C y T) y enmendados 
al 5% y 10% (p/p) con AJ (S10J, S5J, C10J, C5J T10J) y con AM (S10M, S5M, C10M, C5M, 
T10M). 
*Los números entre paréntesis son desviaciones estándar respecto a la media 
** Los números son medidas de nf ± desviación estándar 
 
 
Figura II.25. Curvas de disipación de S-metolacloro en los suelos S, C y T sin 
enmendar y enmendados con AJ y AM a la dosis del 5% y 10% (p/p) AJ (S10J, S5J, C10J, 
C5J T10J) y con AM (S10M, S5M,  C10M, C5M, T10M). 
Tiempo (Días)





























































































































































II.4.4.4.- Estudios de lixiviación 
En la Figura II.26 se muestran las curvas de elución relativas y acumuladas de S-
metolacloro en los suelos sin enmendar y enmendados con AJ y AM al 5% y 10% (p/p). 
Las curvas de lixiviación relativas para S-metolacloro corroboran que la retención 
del mismo por los suelos es más intensa que la encontrada para el herbicida aniónico 
MCPA, tanto en los suelos sin enmendar, como en los enmendados (Figuras II.10 y II.26.). 
En caso de los suelos sin enmendar, las diferencias entre el suelo S y los suelos C y T son 
mucho mayores que para MCPA. Esto es debido al mayor contenido en materia orgánica y 
arcilla. componentes determinante en la adsorción de este herbicida en suelos (Shaner et 
al., 2006). La incorporación de la MO de la enmienda potenció esta retención, como 
revelan las curvas de elución de los suelos emendados (Figura II.26). 
La curva de elución de S-metolacloro en el suelo arenoso (S) es más simétrica que 
la de los suelos C y T, mostrando un máximo relativo mucho mayor (Figura II.26). Esto se 
puede explicar por la menor capacidad de adsorción de S-metolacloro que se encontró en 
este suelo, por tanto menor retención del herbicida, respecto a los otros dos suelos 
(Figura II.26). 
La adición de alperujo a los suelos retrasó de la lixiviación de S-metolacloro 
respecto a los suelos originales, siendo el efecto mucho más intenso para los suelos C y T, 
que mostraron my reducidos máximos relativos y similares entre sí, Sin embargo T5J que 
no mostró diferencias significativas en los valores de Kfads con el suelo T5M, mostró, 
lixiviación aunque reducida, revelando la diferente capacidad de interaccionar con el 
herbicida de la MO de los dos alperujos (Figura II.26). 
Al contrario de lo encontrado para MCPA en los suelos S y C, con menores 
porcentajes acumulados en los lixiviados de los suelos sin enmendar, respecto a los 
enmendados, lo que se atribuyó a la menor adsorción del herbicida en estos sistemas y 
por ello, una mayor exposición a fenómenos de disipación, (Figura II.20), los porcentajes 
totales acumulados de S-metolacloro en los suelos originales fueron más altos que los 
suelos enmendados, a excepción del suelo S. 
Los procesos de lixiviación se pueden ver afectados por diversos factores, entre 
ellos la naturaleza del herbicida, la presencia y calidad del CO o del COS y la porosidad del 
suelo, como factores más determinantes. Los resultados del estudio de lixiviación con S-
metolacloro revelan que el factor más determinante en la retención y lixiviación de este 
herbicida lo constituyó el contenido en CO, y no la porosidad del suelo, ya que el aumento 
de volumen de poro obtenido al enmendar los suelos (TablaII.5 y Figura II.4) no se tradujo 
en un aumento en la lixiviación, sino que al contrario, S-metolacloro se retenía 
fuertemente reduciendo la lixiviación e incluso a veces, impidiéndola por completo, como 
ocurre en los suelos C10M, T5M y T10M. 
Tras 50 días de estudio de movilidad en columnas del herbicida, se extrajo el 
herbicida retenido en el suelo dividiéndose la columna en 4 fragmentos de 4 
profundidades (0-5, 5-10, 10-15 y 15-20 cm). El porcentaje extraído de S-metolacloro a 
distintas profundidades, se recoge en el gráfico de barras horizontales que describe la 
Figura II.27). 
Por el contrario de lo observado con MCPA, S-metolacloro sí se encontró 
herbicida retenido en las columnas de suelo (Figura II.27). La alta capacidad de adsorción 
de S-metolacloro por los suelos, sobre todo, los enmendados y se tradujo en una gran 
presencia del herbicida en los extractos de estos suelos, que no fue degradado durante los 
50 días de estudio. En el suelo con menor capacidad de retención y menor persistencia (S), 
no se extrajo herbicida (Figura II.27.). Los suelos S enmendados retuvieron más herbicida 
cuanto más capacidad de adsorción presentaban, es decir, más en los suelos enmendados 
al 10% con AJ y AM (Figura y Tabla II.12). Del suelo C10M tampoco se extrajo herbicida 
(Figura II.27.) lo que se puede atribuid  su alta adsorción. Sin embargo, al enmendar al 5%, 
que la adsorción es menos intensa (Tabla II.12), se recuperó un 8 y 20% de herbicida en los 




 Figura II.26. Curvas relativas de lixiviación (izquierda) y acumuladas 
(derecha) para S-metolacloro en los suelos sin enmendar (S, C y T) y enmendados al 5% 










































































































































































































































 Figura II.27. Porcentajes de S-metolacloro extraído de las porciones de suelo a distintas 
profundidades de las columnas de suelo empaquetadas a mano. 
 
II.4.4.5.- Bioensayo 
Se realizó un bioensayo para comprobar si la eficacia del herbicida S-metolacloro 
sobre la mala hierba Ray grass se veía afectada negativamente por la presencia de 
alperujo y de herbicida en el suelo. 
Al igual que ocurre para MCPA, la eficacia de S-metolacloro frente a la hierba, no 
se reduce en el suelo enmendado C10J. A diferencia de MCPA que no mostró una alta 
adsorción al suelo, y por ello la posible reducción de su eficacia frente a la mala hierba era 
baja, S-metolacloro mostró una alta capacidad de ser retenido por el suelo enmendado 
(Kd10=41). No obstante, en el suelo C10J, a pesar de de la alta adsorción encontrada, no 
se encontró germinación de las semillas en las macetas con suelo C10J, lo que revela no 
existe un efecto negativo sobre la actividad del herbicida. Además, y al igual que ocurrió 
para MCPA, las macetas con suelo enmendado y sin herbicida, no mostraron efecto 
fitotóxico por la adición de alperujo (Figura II.18), mostrando cantidades de biomasa 
similares entre el tratamiento Control y AJ (Figuras II.28 y II.19). 
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Figura II.28. Histograma para la biomasa de Ray grass crecida tras 20 días de ensayo en 














Figura II.29. Estado de las macetas de Ray grass crecidas tras X días de ensayo en 
laboratorio para los tratamientos Control, alperujo, S-metolacloro+alperujo y S-
metolacloro  
Tratamientos 























  Aunque los residuos de almazara mostraron similares contenidos en carbono 
orgánico, los estudios de espectroscopia de fluorescencia y de infrarrojos revelaron 
diferencias en la fracción soluble del mismo, y distinto grado de humificación y 
compostaje. Los resultados revelan un diferente efecto de los alperujos sobre el 
comportamiento de MCPA y S-metolacloro, reduciendo la lixiviación, disipación e 
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Capítulo III. Efecto de residuos orgánicos transformados y 
no transformados en suelo sobre el comportamiento 
de bentazona y S-metolacloro. Estudios de adsorción-















 La materia orgánica del suelo constituye un complejo y dinámico sistema 
sometido a cambios temporales y espaciales, que se ve afectado por factores bióticos y 
abióticos. La naturaleza físico-química de la materia orgánica del suelo depende por ello 
de la entrada de biomasa al sistema, de la historia agrícola del suelo (Alleto et al., 2010; 
Schnitzner y Monreal., 2011), de la composición de la matriz mineral del mismo, la 
climatología, la abundancia de agua, la profundidad del perfil del suelo, la microflora, 
microfauna y de la mesofauna que habitan el suelo (Pignatello, 2012). 
La evolución y transformación de la materia orgánica (MO) en los suelos 
enmendados, debido fundamentalmente a las condiciones climáticas, juega un papel muy 
importante en la determinación de su capacidad de interaccionar con compuestos 
orgánicos (Cox et al., 2004; Barriuso et al., 2011). Algunos estudios han investigado el 
comportamiento de plaguicidas en suelos enmendados con alperujo y/o orujo (López-
Piñeiro et al., 2006 y 2008a y b; Albarrán et al., 2004; Cabrera et al., 2008 y 2010), pero 
existen pocos bajo condiciones de campo y que evalúen el efecto de la transformación de 
la MO del suelo en el comportamiento de plaguicidas (Cabrera et al., 2009; Cañero et al., 
2012). 
 Ya en el Capítulo I se menciona la fracción orgánica de los suelos como 
componente determinante para algunos plaguicidas en los procesos de adsorción-
desorción en los suelos. Existen estudios que ponen de manifiesto que la composición 
coloidal del suelo condiciona fuertemente el grado de adsorción de la MO soluble exógena 
que aportan los residuos, así como las interacciones que se darán lugar entre los 
plaguicidas y las partículas del suelo. Las interacciones entre la MO del suelo y la 
procedente de los residuos va a depender de su estructura química y por tanto el origen 
de la misma (Schnitzner y Monreal., 2011).  
Bentazona (2, 2-dióxido de 3-isopropil-(1H)-2, 1, 3-benzotiazidin-4(3H)-ona) es 
uno de los herbicidas más ampliamente usados en agricultura para el control de malas 
hierbas en cultivos de maíz, arroz y otros cultivos intensivos (Li et al., 2003; Liu et al., 
2011). Debido a su baja capacidad de adsorción en suelos y, por tanto, su alta movilidad 
en ellos, presenta alto riesgo de lixiviación hacia aguas subterráneas (Lagana et al., 2002; 
Dousset et al., 2004) es frecuentemente detectado en aguas superficiales y subterráneas a 
  
concentraciones superiores a las establecidas por la UE. Loos et al. (2010) encontraron 
que bentazona constituía un serio problema de contaminación en términos de frecuencia 
de detección y concentraciones máximas en aguas subterráneas en 23 países europeos 
estudiados. En Alemania en particular, es uno de los plaguicidas que más problemas causa 
en la gestión de aguas potables. En España, Kuster et al. (2008) demostraron que 
bentazona era uno de los contaminantes más importantes en muchas regiones de España 

























El objetivo general de este estudio ha sido evaluar el impacto que la adición de 
dos residuos de almazara (alperujo y orujo) transformados tras 9 años de aplicaciones 
sucesivas y de residuos no transformados (frescos), tienen sobre las propiedades físico-
químicas de suelo de olivar y sobre los procesos que regulan el comportamiento de los 
herbicidas bentazona y S-metolacloro. 
 
III.3.-MATERIALES Y MÉTODOS 
 III.3.1.-Herbicidas 
III.3.1.1.-Bentazona 
Bentazona es un herbicida que pertenece a la familia de las benzotiadiazinonas. 
Presenta un peso molecular de 240.3 gmol
-1
 y su solubilidad en agua es de 570 mg l
-1 
a pH 
7 y a 22 ºC. Es un ácido débil con pKa=3.2 (Boivin et al., 2005) que se encuentra en la 
solución del suelo fundamentalmente en forma aniónica. El producto técnico (pureza del 
98 %) usado para los estudios de adsorción-desorción, disipación, mineralización y 
lixiviación fue proporcionado por BASF (Limburgerhof, Alemania). Los estudios de 
mineralización se realizaron usando C
14
-bentazona marcada en el carbono del grupo 
carbonilo, con actividad específica de 6.8 MBq mg
-1
 y proporcionado por IZOTOP 
(Budapest, Hungría). 
Bentazona es un herbicida selectivo de contacto, de absorción por las hojas. 
Actúa en postemergencia sobre monocotiledóneas no gramíneas y dicotiledóneas 
inhibiendo la actividad fotosintética en el fotosistema II (PSII). Se degrada principalmente 











Las propiedades físicas y químicas de S-metolacloro ya han sido descritas en el 
apartado II.3.1.2 del Capítulo II. 
 
III.3.1.3.-Método de análisis de herbicidas 
Las muestras de C
12
-bentazona y S-metolacloro se analizaron usando HPLC y en 
las mismas condiciones descritas en el apartado II.3.1.3. del Capítulo II. El sistema de 
elución fue una mezcla 40:60 v/v acetonitrilo/ H3PO4 al 0.25% (pH= 2.8) y mezcla 
Acetonitrilo y agua Mili-Q en una proporción 55:45 (v/v), respectivamente. Las muestras 
de bentazona C
14 
se analizaron por LSC, como en el caso de MCPA en el apartado II.3.1.3. 
 
III.3.2.-Residuos orgánicos y suelo 
Se usaron dos residuos orgánicos subproductos obtenidos del proceso de 
centrifugación en dos fases de la obtención de aceite de oliva: un alperujo (OW) resultado 
de la extracción en dos fases con agua y proporcionado por la empresa Olidal en 
Portalegre (Portugal), y un orujo (DW) resultado del tratamiento del aceite de oliva 
producido en la centrifugación en dos fases con hexano seguido de una posterior 
destilación para obtener un aceite de oliva de segunda extracción que fue suministrado 
por UCASUL, empresa localizada en Beja (Portugal). 
 Se seleccionó un suelo procedente de una granja experimental de la INIAP 
(Instituto Nacional de Investigación Agraria y Pesquera) en Elvas, Portugal (38º53’ N; 
7º9’W; 290 msnm). Para este estudio se seleccionaron 15 parcelas de un olivar de 14x15m 
de superficie distribuidas al azar (Figura III.2.) que habían sido tratadas durante 9 años de 
la siguiente manera: tres de ellas con alperujo a la dosis de 30 Mg ha
-1 
y año, otras tres 
parcelas con 60 Mg ha
-1
 (OW30 y OW60) (equivalente a 0.62 y 1.24%, respectivamente), e 
igualmente otras seis parcelas con orujo a las dosis de 24 y 54 Mg ha
-1 
y año (DW27 y 
DW54) (equivalente a 0.56 y 1.12%, respectivamente). Tres parcelas permanecieron sin 
enmendar y constituyeron las parcelas control a lo largo del estudio (S). Los residuos 
fueron aplicados manualmente cada febrero a lo largo de un periodo de 9 años, 
distribuyéndose por la superficie del suelo, tras lo que se realizó un arado con el fin de 
homogeneizarlo sobre la superficie del suelo. Tras el tratamiento, se recogieron muestras 
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de los primeros 25 cm de profundidad en cada parcela tras 20 meses de la última 











Figura III.2. Distribución al azar de las parcelas experimentales de la granja de INIAP. 
Abajo a la izquierda se muestra una parcela experimental individual, que se encuentra 
dividida en diferentes subparcelas de 3 x 4 olivos, de entre los cuales se seleccionan como 
puntos de muestreo los dos árboles que quedan en el centro de la misma (en rojo), 
previniendo de este modo el posible efecto borde o deriva que pudiera ocasionarse en el 
muestreo. 
 
Con el objeto de comparar el comportamiento de los herbicidas bentazona y S-
metolacloro en estos suelos en presencia de residuos orgánicos transformados (suelos 
enmendados bajo condiciones de campo durante 9 años) y de residuos orgánicos frescos, 
se recolectaron muestras de suelo sin enmendar (S) que se secaron a temperatura 
ambiente, y la fracción menor de 2 mm fue enmendada bajo condiciones de laboratorio 
con los mismos residuos, OW y DW a las dosis de 5 y 10 % (p/p) (OW5, OW10, DW5 y 
DW10) y almacenada a 4ºC hasta su uso. La cantidad total de residuo añadida al campo 












III.3.3.-Análisis de residuos orgánicos y suelo 
La textura del suelo (20% arcilla, 20% limo y 60% arena) fue determinada por 
sedimentación usando el método de la pipeta (Gee y Bauder, 1982). El suelo es un Luvisol 
Cutánico (ISSS-ISRIC. FAO, 1994), ampliamente distribuido en el área mediterránea. El 
contenido en carbono orgánico total (COT) de los suelos y los residuos fue determinado 
por oxidación con dicromato según Nelson y Sommers (1982) y el pH fue medido en una 
relación 1:1 (p/v) suelo/ agua y 1:5 (p/v) residuo/agua, usando un electrodo combinado. 
La conductividad eléctrica (CE) fue medida en un extracto saturado para el suelo (US 
Salinity Laboratory Staff, 1954) y en una relación 1:10 (p/v) de una mezcla DW/OW y agua. 
El carbono orgánico soluble (COS) de los suelos y los residuos fue determinado en una 
solución con agua destilada a la relación 3:1 (agua/suelo) y 100:1 (agua/OW y agua/DW) y 
los extractos fueron medidos con un espectrofotómetro de absorbancia Shimadzu TOC-V 
sch. Los ácidos húmicos y fúlvicos (AH y AF, respectivamente) fueron extraídos de los 
suelos y residuos con una solución 0.1 M de Na4P2O7 + NaOH usando una relación 10:1 
(extractante/muestra suelo o residuo). Para precipitar los ácidos húmicos el sobrenadante 
se acidificó hasta pH 2 con H2SO4 1M. El COS y el COT asociados con cada fracción de AH y 
AF (CAH y CAF, respectivamente) fueron determinados por oxidación dicromática y 
medida su absorbancia a 590 nm (Sims y Haby, 1971). El grado de Polimerización (GP) de 
los suelos fue calculado como la relación entre CAH/CAF. La lignina fue determinada 
usando el método descrito por Goering y Van Shoest, (1970). Asimismo, se realizó un 
estudio sobre las propiedades superficiales de los suelos siguiendo la metodología descrita 
en el apartado II.3.3.2. 
Las propiedades físico-químicas del suelo sin enmendar (S) y los suelos 
enmendados con alperujo y orujo bajo condiciones de campo (OW30, OW60, DW27 y 
DW54) y bajo condiciones de laboratorio (OW5, OW10, DW5 y DW10) y para los residuos 
(OW y DW) se muestran en la Tabla III.1. 
Se separó la fracción arcilla del suelo (fracción de tamaño de partícula < 2µm) por 
sedimentación, tras una eliminación previa de carbonatos con acetato/acético (pH=5) 
(Jackson, 1975). La mineralogía de la fracción arcilla se determinó por difracción de Rayos 




 tratados con etilenglicol y calcinadas 
a 500ºC, respectivamente (Brown, 1961). 
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Se monitorizó la respiración basal (la producción de CO2 por parte de organismos 
vivos del suelo) durante 42 días en los suelos frescos sin enmendar y enmendados con OW 
y DW en campo (OW30, OW60, DW27 and DW54), y en laboratorio (OW5, OW10, DW5 
and DW10). La metodología se recoge en el apartado II.3.3.5 del Capítulo II. 
 
III.3.4.-Estudios de laboratorio  
III.3.4.1.-Estudios de adsorción-desorción  
Duplicados de 5 g de suelo sin enmendar y enmendados con OW y DW (OW30, 
OW60, DW27, DW54, OW5, OW10, DW5 y DW10) fueron tratados con 10 ml de 
soluciones iniciales conocidas (Ci) de bentazona (0.05. 0.1, 0.5, 1, y 1.5 mM) y S-
metolacloro (5, 10, 20, 40, 50 µM). Las muestras se trataron y se analizaron siguiendo las 
metodologías descritas en los apartados II.3.4.1. y II.3.1.2. del Capítulo II. 
 
III.3.4.2. Estudios de disipación-mineralización-actividad dehidrogenasa 
Los estudios de disipación se realizaron para ambos herbicidas, pero la 
mineralización sólo se determinó para C
14
-bentazona, ya que no se disponía de producto 
marcado S-metolacloro. Para los estudios de disipación-mineralización de bentazona se 
usaron matraces biométricos que contenían 25 g de suelo sin enmendar (S), los suelos 
enmendados con OW y DW en el campo durante 9 años (OW30, OW60, DW27 y DW54) y 
de los suelos enmendados en el laboratorio (OW5, OW10, DW5 y DW10). El suelo fue 
incubado durante 42 días a 24 ±1 ºC y al 40 % de capacidad máxima de retención de agua 
del suelo. El peso de los matraces se controlaba semanalmente y en caso de pérdida, se 
ajustaba al peso inicial con agua destilada, con el fin de mantener constante la humedad 
durante todo el experimento. 
Los suelos que iban a ser extraídos en tiempo 0, 4 y 42 días fueron tratados con 
una disolución de C
12
-bentazona hasta alcanzar una concentración equivalente 2.2 kg ha
-1
, 
mientras que los suelos extraídos en los tiempos 7, 14 y 28 días, fueron tratados, además, 
con C
14
-bentazona hasta alcanzar una concentración de 92.5 Bqg
-1
. En todos los tiempos 
de muestreo se extraía la bentazona contenida en los 25 g de suelo con 50 ml de una 
disolución mezcla de acetonitrilo/0.25% H3PO4 (pH= 2.8) (v/v) en la proporción 40:60, 
  
agitando mecánicamente a 20±2°C durante 24h. Las suspensiones se trataron y se 
analizaron como en los apartados II.3.4.1. y II.3.1.2. del Capítulo II. 
Para monitorizar la mineralización de bentazona, se depositó 1 ml de NaOH 1 N 
en el brazo del matraz biométrico, que actuaría como trampa de CO2 producido en la 
mineralización. Al igual que en el apartado II.3.4.4 el mililitro de NaOH se recogía y 
reemplazaba semanalmente por una nueva disolución de NaOH y se analizaba por 
contador de centelleo (LSC). 
Tras la extracción de bentazona de los suelos de los matraces con C
14
-bentazona, 
se dejó secar y molió el suelo contenido en los tubos de centrífuga, en un mortero de 
Ágata. Un gramo de este suelo se sometió a combustión a 900ºC usando un oxidizador 
Harvey OX-500. El C
14
 liberado tras la combustión fue atrapado por un líquido Harvey’s C
14
 
cocktail, que actúa como trampa de carbono y fue analizado por contador de centelleo 
(LSC). 
Se monitorizó la actividad deshidrogenasa (ADH) en los suelos sin enmendar y 
enmendados en presencia de S-metolacloro. Se determinó usando el método de Trevors 
(1984) modificado por García et al., (1993). Para ello se incubó un gramo de suelo (por 
triplicado) durante 20 h en oscuridad en presencia de 0.2ml del sustrato 2-p-iodofenil-3 p-
nitrofenil-5 cloruro de tetrazolio (INT) (0.4%). El producto formado: formazán 
iodonitrotetazolio (IF) se extrajo con 10 ml de metanol y se midió la absorbancia de la 
solución a 490 nm. 
 
III.3.4.3.-Estudios de lixiviación 
 Los estudios de lixiviación para bentazona y S-metolacloro fueron llevados a cabo 
por duplicado en columnas empaquetadas a mano con suelo alterado, sin enmendar y 
enmendado en el campo y en el laboratorio (S, OW30, OW60, DW27, DW54, OW5, OW10, 
DW5 y DW10). Con el fin de minimizar las pérdidas de suelo durante el experimento de 
lixiviación, la parte inferior de las columnas se rellenó con 20 g de arena de mar y lana de 
vidrio. En la parte superior de la columna de suelo, una vez empaquetada, se pusieron de 
nuevo 5 cm de arena de mar. Las columnas de suelo fueron saturadas con agua 
permitiendo el drenaje total durante 24 horas y entonces se procedió a añadir bentazona 
y S-metolacloro a la dosis de 2.2 y 1 kg ha
-1
, respectivamente en la parte superior. Cada día 
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las columnas fueron regadas con 50 ml de agua destilada y los lixiviados fueron 
recolectados, filtrados y analizados por HPLC. 
Al final del experimento se extrajo el suelo contenido en las columnas, siguiendo 
la misma metodología que el apartado II.3.4.3 usando  una solución 40:60 v/v 
acetonitrilo/H3PO4 al 0.25% (pH= 2.8) para extraer bentazona y una solución únicamente 
de metanol para S-metolacloro. 
 
III.3.4.4.-Análisis estadístico 
Se llevó a cabo un análisis estadístico usando el programa de estadística SPSS 
(v.11.5) para Windows. Los datos presentados se trataron con un ANOVA de una variable. 
Igualmente se realizaron comparaciones usando el Test de Duncan. Las diferencias se 
consideraron significativas a una p<0.05.  
  
III.4.-RESULTADOS Y DISCUSIÓN 
III.4.1.-Propiedades fisicoquímicas y superficiales de los suelos y propiedades 
fisicoquímicas de los residuos usados 
 Las propiedades fisicoquímicas estudiadas para el suelo procedente de la granja 
experimental en la INIAP sin enmendar, y de los suelos enmendados durante un periodo 
de 9 años con alperujo y orujo por separado en campo y los suelos enmendados en 
condiciones de laboratorio con los mismos residuos, se resumen en la Tabla III.1. En la 
misma Tabla se muestran las propiedades físico-químicas de los dos residuos utilizados, 
OW y DW. 
La adición tanto de alperujo (OW) como de orujo (DW) modificó las propiedades 
originales del suelo tal y como se puede ver en la Tabla III.1. El contenido en carbono 
orgánico total (COT) aumentó en los suelos enmendados con OW y con DW. Aunque éste 
era similar en los residuos (535 g kg
-1 
para el OW y 516 g kg
-1 
para el DW), se encontraron 
mayores valores en los enmendados en el campo con DW que con OW, lo que se puede 
atribuir a una mayor estabilidad de la materia orgánica de DW que presentó mayor 
contenido en lignina que OW (Tabla III.1), polímero que limita los procesos de degradación 
(Komilis y Ham, 2003; Alburquerque et al., 2009). Además, la adición de OW y DW al suelo 
aumentó también el contenido en carbono orgánico soluble (COS) y este incremento fue 
más significativo en el caso de los suelos enmendados en laboratorio. El menor contenido 
en COS de los suelos enmendados en el campo se puede atribuir a pérdidas por procesos 
de lixiviación y escorrentía y a procesos de degradación por parte de los microorganismos 




Tabla II.1. Propiedades fisicoquímicas de los suelos sin enmendar y enmendados en campo con OW a la dosis de 30 y 60 Mg ha-1 (OW30 y 
OW60), y con DW 27 y 54 Mg ha-1 (DW27 y DW54), y suelos enmendados en laboratorio con OW y DW a la dosis de 5% y 10% (w/w) (OW5, 



















COS: Carbono orgánico soluble; COT: Carbono orgánico total; CAH: Ácidos húmicos; CAF: Ácidos fúlvicos; GP: grado de polimerización; CE: conductividad eléctrica. Los datos de la misma fila 
seguidos por la misma letra en el superíndice, no son significativamente diferentes con p < 0.05. 
 S OW30 OW60 DW27 DW54 OW5 OW10 DW5 DW10 OW DW 
COT 
(g kg-1) 
14.6ª 30.7b 37.6c 46.1d 63.5f 37.8c 54.8e 34.2bc 54.6e 535 516 
COS 
(g kg-1) 
0.127ª 0.542b 0.712c 0.760c 1.51d 3.29e 5.25f 5.54f 8.42g 43 74 
CAH 
(g kg-1) 
0.965ª 2.07b 2.78c 2.94c 4.14d 3.28c 5.16e 1.84b 3.20c 52 31 
CAF 
(g kg-1) 
1.14ª 1.94b 2.00b 1.77b 2.29c 2.59c 4.40e 3.68d 8.42f 35 62 
pH 
(H2O) 
7.95d 7.83d 7.74cd 7.81d 7.59c 6.81b 6.45b 6.56b 6.07ª 5.7 5.3 
CE 
(dS m-1) 
0.704ª 1.21b 1.58c 1.11ab 1.87c 3.10d 4.94e 7.08f 12.39g 0.704 1.21 
GP 0.849b 1.07c 1.39c 1.66cd 1.81d 1.26c 1.17c 0.501ª 0.38ª - - 
total N 
(g kg-1) 
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El contenido en CAH (fracción de carbono de los Ácidos Húmicos) y CAF (fracción 
de carbono de los Ácidos Fúlvicos) aumentó con la enmienda tal y como se puede ver en la 
Tabla III.1., sin embargo se encontró que la cantidad de CAH era igual o mayor que la de 
CAF en todos los suelos enmendados excepto en los enmendados en laboratorio con el 
orujo (DW5 y DW10), que también presentaron además un mayor contenido en COS. Al 
contrario, esto no se observó en los suelos enmendados en campo (DW27 y DW54) lo que 
puede ser atribuido a una mayor degradabilidad de los AF respecto de los AH (Qualls, 
2005). Como consecuencia, el grado de polimerización (GP), calculado como la relación: 
CHA/CFA) aumenta con la enmienda en todos los suelos a excepción de DW5 y DW10. El 
aumento en la relación CAH/CAF (GP), indica humificación de la materia orgánica hacia la 
formación de moléculas más condensadas y complejas como AH y que a su vez presentan 
mayor GP.  
 El pH y la conductividad eléctrica (CE) de los suelos se ven afectados también por 
la adición de los residuos. Los suelos enmendados en campo presentaron valores de pH 
similares al suelo sin enmendar, mientras que los extractos de los suelos enmendados en 
laboratorio fueron más ácidos. La enmienda da lugar a un descenso del pH de los suelos, 
especialmente en los suelos enmendados en laboratorio. Igualmente, la CE de los suelos 
enmendados es mayor que el suelo sin enmendar, siendo este aumento muy alto en el 
caso de los suelos enmendados en laboratorio (Tabla III.1.). Las diferencias encontradas 
entre los suelos de campo y los suelos del laboratorio enmendados con OW y DW, de pH 
más ácido y alta CE, pueden ser también atribuidas a pérdidas de los compuestos solubles 
a través de los procesos de transporte y degradación durante los 9 años de enmienda. 
El estudio del sistema de poros de los suelos explica en gran medida los procesos 
de adsorción, desorción, lixiviación e incluso de degradación que ocurre en el suelo, por lo 
que su determinación constituye una herramienta básica para el conocimiento del 
comportamiento de los plaguicidas en este sistema. El volumen de poros total (VTP) 
(Figura III.3.) se vio incrementado con la enmienda en los suelos enmendados en el 
campo, siendo este aumento más importante en los suelos enmendados con DW. El 
aumento en la porosidad de los suelos enmendados en campo fue debido a un aumento 
de poros en el rango de mayor tamaño estudiado (10-1000 µm), y en menor medida 
también a un pequeño aumento en el volumen de los poros de <1µm, para estos suelos 
excepto para DW54, que mostró un aumento mayor en este suelo. Kavdir y Killi. (2008) 
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encontraron al igual que en nuestro estudio, que la aplicación de un residuo resultado de 
la producción de aceite de oliva a la dosis del 8% (p/p) también afectaba a las propiedades 
físicas del suelo como la estabilidad de los agregados, lo que puede verse incrementado 
tras un periodo de dos meses de incubación. Por el contrario, los suelos enmendados en 
laboratorio tanto con OW como con DW mostraron una pequeña reducción en VTP. Este 
aumento ocurre en el rango mayor de tamaño de poro estudiado (10-100 µm). Y al igual 
que en campo todos los suelos enmendados mostraron un aumento en el volumen de 
poro <1 µm. El mayor contenido en COS y la alta CE de los suelos enmendados en 
laboratorio podrían contribuir a esto, ya que el COS y las sales son compuestos agregantes 
que pueden bloquear poros de gran tamaño (Tisdall y Oades, 1982. Esto ha sido 
observado con anterioridad en un estudio de campo en el que el suelo fue tratado 









Figura III.3. Valores relativos (histograma) y acumulados (curva) para los volúmenes de 
Hg para los suelos sin enmendar y enmendados en campo (OW30, OW60, DW27 y DW54), 









































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































III.4.2.- Respiración basal 
La Figura III.4. muestra los miligramos de carbono inorgánico (CO2) producidos 
por las poblaciones microbianas presentes en el suelo sin enmendar y los suelos 
enmendados en campo y laboratorio durante 42 días de incubación a 24±1 ºC y 40% de 
humedad del suelo. 
Tal y como se ha dicho en el apartado III.4.2.1. La producción de CO2 está 
directamente relacionada con la fracción viva y activa de los suelos (Badalucco et al., 
2010) y es el componente orgánico soluble de los suelos, el más fácilmente disponible 
para los microorganismos (Qualls et al., 2005), el que parece jugar un papel determinante 
en los procesos de respiración, encontrándose una correlación positiva entre el contenido 
















Figura III.4. Respiración basal del suelo sin enmendar y los suelos enmendados en 
campo y laboratorio con OW y DW. 
 
Nuestros resultados revelan que la adición de OW y DW al suelo incrementa la 
respiración del mismo, que se atribuye al aumento del COS al enmendar (Tabla III.1.), a 
excepción del suelo OW30, que mostró mayor contenido en COS que el suelo sin 
enmendar, y sin embargo, mostró menor tasa de respiración (Figura III.4.). La mayor tasa 
de respiración se encontró para los suelos enmendados con DW en laboratorio, siendo la 
  
más alta para DW10, de mayor COS (Tabla III.1.), seguido del suelo enmendado en 
laboratorio con OW en laboratorio (Figura III.4.). 
 
III.4.3.-Estudios en laboratorio 
III.4.3.1.- Estudios de adsorción 
 Las isotermas de adsorción para bentazona y S-metolacloro en el suelo sin 
enmendar y los suelos enmendados en campo y en laboratorio se muestran en la Figura 
III.5., y los coeficientes de adsorción tras ajustar los valores a la ecuación de Freundlich, en 
la Tabla III.2.  
Bentazona es un herbicida ionizable que presenta grupos aniónicos que causan 
que su adsorción a las partículas del suelo se vea afectada por las variaciones de pH 
debido a la ionización de la molécula. El estado de ionización de una molécula es crucial 
para evaluar los mecanismos de adsorción en el suelo (Calvet, 1989). Es un ácido débil 
(pKa = 3.2) por lo que la adsorción en suelos es baja en general, y en este estudio en 
particular presenta valores para los coeficientes de Freundlich entre 0.032 y 1.70 (Tabla 
III.2). Por el contrario, S-metolacloro mostró alta adsorción por los suelos presentando  
coeficientes de Freundlich entre 2.79 y 12.2 (Tabla III.2). Tal y como se ha visto en el 
Capítulo II, S-metolacloro, muestra una alta adsorción en general tanto a partículas 















Figura III.5. Isotermas de adsorción para bentazona (izquierda) y S-metolacloro 
(derecha) en el suelo sin enmendar y los suelos enmendados en campo con alperujo y 




























































La adición de tanto OW como de DW a los suelos aumentó la capacidad de 
adsorción de tanto bentazona como S-metolacloro cuando se compara con el suelo sin 
enmendar. Aunque los valores más altos se encontraron para el segundo, el incremento 
de adsorción para bentazona fue más intenso, mostrando hasta 50 veces más adsorción al 
enmendar con DW10, respecto al suelo original (Tabla III.2.). 
El aumento en la adsorción de bentazona fue mayor para los suelos enmendados 
en laboratorio (OW5, OW10, DW5 y DW10), lo que puede ser atribuido al mayor 
contenido en componentes alifáticos en la materia orgánica presente de los residuos poco 
transformados, respecto a los residuos madurados en campo tras 9 años de tratamiento 
(Chefetz y Xing, 2009). Sin embargo para S-metolacloro el aumento en la adsorción fue 
mayor para los suelos enmendados en campo y con DW (DW30 y DW60) y para el OW, el 
suelo enmendado en laboratorio, OW10 (Tabla III.2.) 
No se ha encontrado una correlación significativa entre los valores de Kfads y de 
COT (r
2
= 0.38) para bentazona, lo que está de acuerdo con los resultados presentados por 
Boivin et al. (2005), en un estudio que incluía 13 suelos agrícolas, y con los resultados de 
Romero et al. (1996). Por el contrario, Li et al. (2003) observaron que los coeficientes de 
distribución para bentazona en 5 suelos aumentaban con el contenido en materia 
orgánica del mismo, y Carrizosa et al. (2000) mostró un gran incremento en la adsorción 
de bentazona en esmectitas modificadas con cationes orgánicos (organoarcillas). Nuestros 
resultados mostraron una correlación positiva y significativa entre los valores de Kfads y el 
componente soluble de la materia orgánica (COS) (r
2
= 0.96) y una correlación fuertemente 
negativa entre Kfads y pH (r
2
= 0.89), ambos (COS and pH) inversamente relacionados 
entre sí (r
2
= 0.96). Esto último estaría de acuerdo con estudios de adsorción de bentazona 
en suelos (Li et al., 2003; Boivin et al., 2005), e indica que la adsorción ocurre por medio 
de interacciones no específicas hidrofóbicas entre la forma molecular de bentazona y los 
sitios de adsorción, que se explica por el bajo coeficiente de partición octanol agua (log P= 
-0.46).  
S-metolacloro se adsorbe más a los suelos enmendados con DW en campo, y en 
laboratorio al 10% (DW30, DW60 y DW10), de más altos contenidos de COT, mostrando al 
contrario que para bentazona, correlación positiva entre los valores de Kfads y de COT (r
2
= 




Tabla III.2.Coeficientes de adsorción para bentazona y S-metolacloro Kf, nf,  en el suelo 
sin enmendar y enmendado en campo (OW30, OW60, DW27 y DW54) y en laboratorio 
(OW5, OW10, DW5 Y DW10). 
*los números en paréntesis son las desviaciones estándar respecto a la media 
**errores estándar respecto a la media 
 
El efecto de la MOS sobre la adsorción del herbicida en el suelo depende de la 
naturaleza de la misma, de la naturaleza del compuesto químico y de las propiedades 
fisicoquímicas del suelo (Cox et al., 2001 y 2007). Mientras que en algunos casos las 
reacciones de adsorción de la MOS en las superficie del suelo aumenta la capacidad de del 
suelo de adsorber moléculas de plaguicidas (Said-Pullicino et al., 2004), en otros casos la 
capacidad de adsorción se ve reducida debido a la competencia entre la MOS y las 
moléculas del herbicida por los sitios de adsorción en el suelo(Nelson et al., 1998, Celis et 
al., 1998, Cox et al., 2001, 2007), que puede que explique en parte lo que ocurre con S-
metolacloro en este estudio. 











































































III.4.3.2.- Estudios de desorción  
Los parámetros de desorción se muestran en la Tabla III.3. Las isotermas de 
desorción se muestran en las Figura III.6. y III.7. para bentazona y S-metolacloro, 
respectivamente. Las isotermas de desorción para bentazona no se ajustaban bien a la 
ecuación de Freundlich (R
2
 = 0.59-0.68), pero en todos los casos (menos en el suelo S para 
S-metolacloro) la pendiente de las isotermas de desorción fueron menores que las de 
adsorción, lo que indica que la adsorción no es reversible para los herbicidas en estos 
suelos, lo que coincide con lo encontrado en el en los estudios con S-metolacloro del 
Capítulo II de esta Memoria. 
Nuestros resultados para bentazona no coinciden con los proporcionados por 
Boivin et al., (2004), quienes encontraron una muy alta reversibilidad en la adsorción de 
este herbicida. En su estudio, se usó bentazona marcada radiactivamente, por lo que 
atribuimos nuestros resultados a artefactos debido a las bajas concentraciones de 
bentazona adsorbidas (Koskinen y Cheng, 1983). 
 S-metolacloro se adsorbe más a los suelos enmendados con DW en campo, y en 
laboratorio al 10% (DW30, DW60 y DW10), de más altos contenidos de COT, al contrario 
que para bentazona una correlación positiva entre los valores de Kfads y de COT (r
2
= 0.857). 





















Tabla III.3. Coeficientes de desorción para bentazona y S-metolacloro Kfdes y nfdes  en el suelo sin 
enmendar y enmendados en campo con orujo y alperujo (OW30, OW60, DW27 y DW54) y en 

































































































































Figura II.6. Isotermas de adsorción-desorción para bentazona en el suelo sin enmendar y 
los suelos enmendados en campo con alperujo y orujo (OW30, OW60, DW27 y DW54), y 













































































































































































































































Figura II.7. Isotermas de adsorción-desorción para S-metolacloro en el suelo sin 
enmendar y los suelos enmendados en campo con alperujo y orujo (OW30, OW60, DW27 
y DW54), y en laboratorio (OW5, OW10, DW5 y DW10). 
2D Graph 1
X Data











































































































































III.4.3.3.- Estudios de disipación-mineralización  
Se monitorizó la disipación de bentazona y S-metolacloro en el suelo sin 
enmendar y los suelos enmendados con OW y DW en campo y en laboratorio. Las curvas 
de disipación se muestran en la Figura III.8. y las vidas medias (T1/2) tras ajustar estas 
curvas a la cinética de primer orden se muestran en la Tabla III.4.  
En el caso de los suelos enmendados en laboratorio con DW, no fue posible 
calcular las vidas medias para bentazona porque no se ajustaron a la cinética de primer 
orden debido a la ausencia de disipación durante los 42 días de incubación (Figura III.8.). 
 En los suelos enmendados en el campo con OW, la vida media de bentazona fue 
similar a la del suelo sin enmendar. Por el contrario, las vidas medias de bentazona para 
los suelos enmendados con el orujo, se incrementaron por los factores de 2 y 3 para 
DW27 y DW54, respectivamente. Estos resultados indicaron una clara correlación entre la 
adsorción y la disipación en los suelos enmendados en campo, consecuencia de la limitada 
biodisponibilidad de la molécula de herbicida al aumentar la adsorción (Piutti et al., 2002). 
Las vidas medias aumentaron hasta 18 veces en los suelos enmendados en el laboratorio, 
especialmente en el caso de OW10 (Tabla III.4), aunque este gran aumento no puede 
explicarse tan sólo por un incremento de la adsorción. El alto contenido en COS puede ser 
responsable de esta menor disipación debido a que esta fracción de carbono constituye 
fuente de C lábil para los microorganismos del suelo prefieren usar esta fuente de carbono 
en lugar del herbicida. 
 Para S-metolacloro, el ajuste a una cinética de primer orden fue mejor que para 
bentazona (R
2
=0.819-0.958). No se encontraron en este caso diferencias importantes en 




Figura III.8. Curvas de disipación para bentazona (izquierda) y S-metolacloro (derecha) 
en el suelo sin enmendar y los suelos enmendados en campo y laboratorio con OW (arriba) 
y DW (abajo). 
 
El estudio de mineralización sólo se realizó con bentazona y las curvas de 
mineralización en los suelos estudiados se muestran en la Figura III.9, y el porcentaje total 
mineralizado después de 42 días de incubación en la Tabla III.4.   
La cantidad de bentazona mineralizada en el suelo sin enmendar fue similar a la 
registrada por Piuti et al. (2002) y ligeramente menor en los suelos enmendados en campo 
con OW. Los resultados obtenidos en los ensayos de mineralización están de acuerdo con 
los estudios de disipación, anteriormente descritos, ya que se observa una menor 
mineralización en los suelos enmendados, especialmente en los enmendados en el 
laboratorio (Figura III.9.). Los microorganismos del suelo prefieren usar el COS de los 
residuos OW y DW, que la fuente de C que les proporciona el propio herbicida. Esto se ha 
demostrado previamente en un trabajo con bacterias degradadoras de triazinas en suelos 
enmendados con alperujo (Albarrán et al., 2003; Cabrera et al., 2008). Por otro lado, el 
alto contenido en MOS de los suelos enmendados en laboratorio (Tabla II.1) también es 
responsable del bajo pH de estos suelos, y esto se ha visto también que afecta 
negativamente a la degradación de bentazona (Rodríguez-Cruz et al., 2008). 























































































































































































































 Al finalizar el estudio de disipación-mineralización para bentazona, se procedió a 
la combustión de las muestras de suelo con el objeto de determinar la cantidad de 









































































Tabla III.4. Vidas medias para bentazona y S-metolacloro (T1/2) en el suelo sin enmendar 
y enmendado en campo (OW3O, OW60, DW27 y DW54) y en laboratorio (OW5, OW10, 































*Los números en paréntesis son los errores estándar para la media 
**Errores estándar para la media 
 
 
II.4.3.5.-Monitorización de actividad deshidrogenasa 
Durante las últimas décadas la cuantificación de la biomasa microbiana y las 
actividades enzimáticas más típicas en el suelo, como la ureasa, la deshidrogenasa (DHA) y 
la catalasa entre otras, revelan información crucial de la bioactividad de suelos agrícolas 
frente a distintos manejos del suelo. Por tanto, la actividades enzimáticas y la biomasa 
microbiana son biomarcadores muy sensibles para la funcionalidad de los suelos cuando 
se investiga el impacto de prácticas agrícolas (García-Orenes et al., 2010 y Laudicina et al., 









S 6.97±1.19 0.854 15.5±0.221** 80.8±0.308 24.5±1.4* 0.937 
OW30 6.58±0.60 0.965 11±0.608 92.7±0.801 27.1±2.26 0.958 
OW60 6.61±1.12 0.956 11.1±0.287 99.9±1.02 26.4±0.46 0.819 
DW27 13.9±1.7 0.919 5.79±0.824 90.5±1.63 23.1±0.72 0.918 
DW54 22.7±2.1 0.961 2.09±0.417 105±0.461 26.6±2.09 0.896 
0W5 54.1±12.3 0.769 1.82±0.228 66.4±1.13 30.4±2.64 0.929 
0W10 127± 18.3 0.864 0.985±0.469 54.8±2.94 30.1±1.96 0.953 
DW5 - 0.386 0.513±0.055 67.0±0.95 28.2±2.12 0.932 
DW10 - 0.021 0.413±0.235 80.2±2.2 33.8±1.90 0.940 
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reaccionan frente a cambios en las condiciones del suelo, más rápidamente que otras 
variables, constituyendo muy eficientes biomarcadores (Tejada et al., 2006). 
La determinación de la actividad deshidrogenasa (ADH) se llevó a cabo en los 
suelos sin enmendar y enmendados y en presencia de S-metolacloro. Los datos se 
muestran en la Figura III.10., donde se representan conjuntamente las curvas de 
disipación y las de actividad deshidrogenasa. 
La ADH tras 42 días mostró que la adición de enmienda no afecta a las 
poblaciones microbianas de los suelos, lo que corrobora los resultados de los estudios de 
respiración de los suelos (Figura III.4.). Se observa un aumento de ADH en torno a los 10 
días de estudio para los suelos enmendados en campo, tanto con OW como con DW. En 
los suelos enmendados en laboratorio también se encuentra un aumento de ADH de los 
microorganismos, a los 10 días para los suelos OW5 y OW10, mientras que para los suelos 
enmendados con orujo (DW5 y DW10) se retrasa hasta los 20 días aproximadamente 
(Figura III.10). Laucidine (2011) y Tejada (2006) encontraron un aumento en ADH, (Skujins 














Figura III.8. Curvas de disipación de S-metolacloro junto con la actividad deshidrogenasa 














































































































































































































































































































































S-Metolachlor % Dehydrogenase Activity
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II.4.3.6.- Estudios de lixiviación 
 La Figura III.11. muestra las curvas relativas y acumuladas de lixiviación de 
bentazona en los suelos sin enmendar y enmendados en el campo y en laboratorio con 
OW y DW). El total del herbicida lixiviado, el porcentaje extraído de las columnas 
empaquetadas a mano, y el total recuperado (lixiviado y extraído) se presentan en la Tabla 
III.5.  
 Mientras que bentazona lixivió en todos los suelos, retrasándose su aparición en 
los lixiviados en los suelos enmendados, sólo se detectó S-metolacloro en los lixiviados del 
suelo S, sin enmendar, de menor capacidad de adsorción que los enmendados (Figura 
III.11.E). La adición de enmienda incrementa mucho la retención del herbicida en los 
suelos, impidiendo la lixiviación del mismo (Tabla III.2).  
 La posición del máximo de lixiviación para bentazona en todas las curvas se 
encuentra cercano al valor de un volumen de poro (Figura III.11.), lo que es característico 
de sistemas de baja capacidad de adsorción y compuestos altamente móviles (Beck et al., 
1993). En los sistemas más adsorbentes (OW10, DW5 y DW10) (Tabla III.6.) se observan 
desplazamientos de los máximos de lixiviación hacia la derecha de un volumen de poro 
(Figura III.11.). Además se observa un achatamiento de las curvas de elución en algunos 
suelos enmendados, que puede ser debido a condiciones de no-equilibrio en  la adsorción, 
lo que estaría de acuerdo con los resultados encontrados por Boivin et al. (2004) en un 
estudio sobre el efecto en el tiempo de residencia en el suelo en la adsorción de 
bentazona.  Los porcentajes eluidos, extraídos y el total recuperado se muestran en la 
Tabla III.5. Mientras que se recupera entre un 53± y un 64±% de bentazona en los suelos 
enmendados, S-metolacloro se recupera hasta un 86% en el suelo OW10, de la gran 
capacidad de adsorción y vida media alta. La recuperación del herbicida, se puede atribuir 
a que es  retenido fuertemente por el suelo y está protegido de la degradación. La menor 



























Figura III.11. Curvas para la lixiviación de bentazona (A, B, C y D) en el suelo sin 
enmendar y enmendado en campo y laboratorio y para S-metolacloro en el suelo sin 
enmendar (E). 
Pore volume

































































































































































































































































































































































































































































































































































Tabla III.5. Porcentaje de bentazona lixiviado, extraído, total recuperado del suelo de las 















S 66.9±2.39* 30±1.89 82.2 37.8±4.2 15 52 
OW30 50.5±5.56 11.2±1.29 56.7 - 47 18 
OW60 60.1±3.11 7±0.070 63.5 - 52 52 
DW30 49.3±4.45 7.5±0.226 53.3 - 52 52 
DW60 58.4±5.37 7.5±1.21 62.2 - 58 58 
OW5 46.4±2.28 28.2±1.75 61.3 - 64 64 
OW10 52.2±0.980 13.3±1.57 64.0 - 86 86 
DW5 52.1±1.67 14.2±1.86 58.4 - 41 41 
DW10 53.6±2.62 7±0.494 56.5 - 55 55 
*Errores estándar respecto a la media 
 
Tanto el sistema de poros que compone un suelo como lo procesos de adsorción 
que en él se desarrollan, son responsables del tiempo de residencia de un herbicida en los 
suelos, lo que junto con los procesos de degradación determinará el total de herbicida que 
lixiviado. En este estudio se encontró una reducción en la cantidad de bentazona lixiviada 
y recuperada en todos los suelos enmendados, tanto el laboratorio como en campo. Si no 
se considera el incremento de la persistencia del herbicida en caso de los suelos 
enmendados en laboratorio con OW y DW, el aumento en la adsorción de bentazona y la 
disminución en el volumen de poro de gran tamaño, explicarían la menor lixiviación del 
herbicida en estos suelos. Por el contrario, en los suelos enmendados en campo, se 
encontró un aumento en la porosidad de los suelos, tanto en el rango de poro mayor 
estudiado, y como se muestra en esta Figura III.3. el volumen de poro en el menor rango 
estudiado (<1µm), lo que no explicaría una menor lixiviación del herbicida. Se sabe que 
estos poros corresponden con microporos y poros no conductores, donde los procesos 
que predominan son los de difusión (Pignatello y Xing., 1996). Los procesos de difusión en 
los poros tan pequeños, aumenta la adsorción, el entrampamiento físico y también la 
degradación, ya que estos poros son accesibles a las bacterias (Pignatello y Xing., 1996) y 
constituye un motivo para esta baja recuperación del total de bentazona.  
  
Todos estos resultados obtenidos en el estudio de lixiviación mostraron el 
comportamiento distinto de los plaguicidas en el suelo en estudios estáticos en 
laboratorio (batch y experimentos de disipación) y estudios dinámicos como son las 
columnas de suelo, y debería ser considerado al extrapolar los resultados desde 
laboratorio hacia campo. El envejecimiento de la materia orgánica exógena añadida al 
suelo con los residuos, reveló diferencias principalmente debido al contenido en MOS y la 























Figura III.12. Porcentaje de bentazona extraído de las columnas alteradas de suelo a 
distinta profundidades.  
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Figura III.13. Porcentaje de S-metolacloro extraído de las columnas de suelo a 


































































































 III.4.5. CONCLUSIONES  
 Todos los resultados obtenidos en el estudio con suelos enmendados en campo y 
laboratorio mostraron el distinto comportamiento de los plaguicidas en el suelo en 
estudios estáticos en laboratorio (batch y experimentos de disipación) y estudios 
dinámicos como son las columnas de suelo y debería ser considerado al extrapolar los 
resultados desde laboratorio hacia campo. El envejecimiento de la materia orgánica 
exógena añadida al suelo con los residuos, reveló diferencias principalmente debido al 
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Capítulo IV Efecto de la adición de alperujo y de los 
herbicidas terbutilazina y glifosato sobre la 
eficiencia fotosintética en plantas jóvenes de 
Olea europaea bajo condiciones de invernadero. 






 El uso de herbicidas como terbutilazina o glifosato como productos 
fitosanitarios se encuentra recogido en la normativa por el Ministerio de Medio 
Ambiente y Medio Rural y Marino (MARM, 2012). Su uso en el olivar está autorizado 
por la Orden del 16 de febrero de 2012, por la que se modifica el Reglamento 
Específico de Producción Integrada de Olivar, aprobado por la Orden de 15 de abril de 
2008. 
Terbutilazina se usa como herbicida para el control gran parte de las malas 
hierbas anuales, en sustitución de otro herbicida de la misma familia, la atrazina, cuyo 
uso fue prohibido por la CE en marzo de 2004 (2002/248/CE) debido a contaminación 
de aguas superficiales y subterráneas derivada de su uso. El comportamiento de 
terbutilazina en suelos se ve afectado por la presencia de materia orgánica (Singh et 
al., 2001 y 2002), como pueden ser los residuos orgánicos de almazara usados para 
enmendar los suelos (Delgado-Moreno et al., 2007), además puede persistir en la parte 
superior del suelo entre 30 y 90 días, según las propiedades del mismo (Worthing y 
Hance, 1991). 
Glifosato es el herbicida más usado en el mundo desde que salió al mercado 
en 1974. Una vez en el suelo, es rápidamente degradado y así inactivado por parte de 
los microorganismos dando lugar a su metabolito AMPA (ácido aminometilfosfónico), 
el cual es más persistente a la vez que más fuertemente retenido debido a su grupo 
fosfato y por tanto, protegido frente a posible degradación microbiana (Borggaard y 
Gimsing, 2008). El glifosato se adsorbe fuertemente al suelo, principalmente a los 
coloides inorgánicos (Veiga et al., 2001; Borggaard y Gimsing, 2008) y se degrada 
rápidamente, por lo que el riesgo potencial de contaminación debería ser bajo (Mamy 
y Barriuso, 2005; Laitinen et al., 2006;). Sin embargo, varios estudios han revelado la 
presencia de glifosato y sus residuos en aguas superficiales y subterráneas (Carabías-
Martínez, et al., 2003; IFEN, 2006; Arias-Estévez, et al., 2008; Hildebrandt, et al., 
2008;). 
El objetivo presente estudio es evaluar el efecto que producen los herbicidas 
terbutilazina y glifosato en la eficiencia fotosintética de olivos de 3 años de edad. Se ha 
estudiado también el efecto de la adición al suelo de un residuo procedente de 
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almazara sobre la adsorción de estos herbicidas, y si la eficiencia fotosintética de los 
olivos se ve afectada por el residuo. 
El funcionamiento del aparato fotosintético en los organismos vegetales está 
determinado por factores como la presencia de agua, la temperatura, intensidad 
lumínica del medioambiente, así como por la propia predisposición genética de cada 
especie. Dentro de un rango óptimo de valores de la temperatura o humedad en el 
medio, el funcionamiento del aparato fotosintético de las plantas se desarrolla 
correctamente, mientras que cuando se presentan temperaturas extremas, sequía e 
inundación, escasez de nutrientes, contaminación por metales pesados (REF Mateos-
naranjo) o contaminación por plaguicidas o residuos orgánicos (Catriona et al., 2003), 
pasan a ser generadores de estrés para las plantas. En especial, el uso de plaguicidas 
puede llegar a reducir capacidad de adquirir recursos en un cultivo y, por tanto, 
mermar su productividad (Galmés et al., 2010).  
 La absorción de la energía lumínica por las moléculas de clorofila en los tejidos 
verdes de las plantas puede tomar 3 vías diferentes: puede ser utilizada para realizar la 
fotosíntesis (energía fotoquímica), puede ser disipada como calor, o puede ser re-
emitida como fluorescencia, evitando así daños estructurales permanentes en los 
sistemas fotosintéticos, causados por el exceso de energía. Si se producen 
modificaciones en la función fotosintética como respuesta a cambios ambientales, se 
ocasionarán variaciones detectables en la emisión de fluorescencia. De manera que 
una planta expuesta a altos niveles de estrés, que afecten directa o indirectamente a la 
funcionalidad de su aparato fotosintético, emitirá más fluorescencia que otra no 
expuesta a factores estresantes. Los parámetros de fluorescencia se pueden utilizar en 
la detección y cuantificación de daño en el aparato fotosintético así como en estudios 
de recuperación de los niveles de estrés cuando el agente estrés ambiental 
desaparece. Es por ello que los cambios en la fotoquímica de un organismo vegetal o 
de una hoja del organismo, consecuencia de la exposición a un factor estresante se 
pueden cuantificar a través de de la Fluorescencia del Fotosistema II (PSII) lo que se 
puede detectar in situ por sí sola o conjuntamente con la medida de intercambio 
gaseoso, incluso antes de que se manifiesten cambios fisiológicos externos en la planta 
(marcadores no destructivos de estrés en plantas). 
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La técnica de fluorescencia de la clorofila a se basa en la cuantificación de ese 
exceso de energía recibido que es re-emitido como fluorescencia. Como se ha dicho 
anteriormente, a pesar de la alta eficiencia en los organismos diana, los herbicidas 
pueden ocasionar fitotoxicidad no específica (Galmés et al., 2010). En estudios 
anteriores se ha observado que la reducción en la eficiencia fotosintética de las plantas 
de los cultivos como consecuencia de factores estresantes medioambientales (REF). El 
análisis de la fluorescencia de la clorofila a constituye una herramienta valiosa que 
permite explicar los niveles de estrés fisiológico de la vegetación antes de que 
aparezcan síntomas internos irreparables (Castillo et al., 2000; Figueroa et al., 2003). 
Su cuantificación es una medida precisa y confiable de la temprana de detección de 























IV.3. MATERIALES Y MÉTODOS 
IV.3.1. Herbicidas  





-etil-1, 3, 5-triazina-2, 4-diamina) 
(Figura IV.1) es un herbicida que pertenece a la familia de las s-triazinas. Es un polvo 
incoloro con peso molecular 229.7 g mol
-1
, punto de fusión entre 177 y 179 ºC, presión 
de vapor 0.15 mPa a 25 ºC, coeficiente de partición octanol agua Kow log P = 3.21 (no 
ionizado) a 20 ºC. Su solubilidad en agua es 8.5 mg l
-1
 a pH 7 y 20 ºC. Terbutilazina es 
una base débil con pKa= 2.0, siendo estable en medio neutro e hidrolizándose en 
medio ácido o básico. 
Se trata de un herbicida de amplio espectro, que se absorbe principalmente 
por la raíz aunque también débilmente a través de las hojas (Liñán, 2009), por lo que 
se usa tanto en pre- como en post-emergencia temprana, traslocándose a través del 
xilema hacia sus puntos de acción, para el control de malas hierbas en cultivos de maíz, 
sorgo, vides, árboles frutales, cítricos, olivos, patatas, caña de azúcar, entre otros 
cultivos. Actúa de forma sistémica en la reacción clorofílica, inhibiendo el transporte 
de electrones fotosintéticos en el receptor Fotosistema II (PSII) en plantas y por tanto 









Figura IV.1. Estructura química de las moléculas de terbutilazina  
 
Persiste en la parte superior del suelo, controlando una amplia variedad de 
malas hierbas a dosis comprendidas entre 0.6 y 3 kg de sustancia activa por ha. Si bien 
su uso en Europa se encuentra limitado a 1.5 kg ha 
-1
, siendo aplicado generalmente en 
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combinación con otros herbicidas (Tomlin, 2006). En olivos no se puede aplicar más de 
1 kg de ingrediente activo por hectárea y año. El producto comercial usado en este 
ensayo ha sido CUÑA (terbutilazina 500 g l
-1
 en forma de suspensión concentrada 
suministrado por Spicman Inagra S.A.) 
 
 IV.3.1.1. Glifosato 
 Glifosato (N-(fosfonometil) glicina) (Figura IV.2.) es un herbicida sistémico 
perteneciente a la familia de las glicinas. Se sintetizó por primera vez en 1974. Aparece 
en forma de cristales incoloros, con peso molecular de 169.1 g mol
-1
, solubilidad en 
agua 10.5 g l
-1
 (pH 1.9 y 20 ºC), y muy baja solubilidad en disolventes orgánicos.  
El glifosato es un herbicida no selectivo de absorción fundamentalmente foliar 
que se trasloca fácilmente por el floema hacia los órganos subterráneos por medio de 
difusión pasiva (Liñán, 2009). Sin embargo, también se ha detectado absorción a través 
de las raíces (Coupland y Lutman., 1982; Rodrigues et al., 1982). Es especialmente 
efectivo contra malas hierbas perennes al acumularse en el tejido meristemático de los 
tallos, raíces y órganos de almacenamiento. Actúa inhibiendo la enzima 5-
enolpiruvilsikimato-3-fosfato sintasa, que controla la síntesis de aminoácidos 
aromáticos esenciales como triptófano y fenilalanina y tirosina, junto a otros 
importantes productos químicos endógenos como lignina, fenoles, y ácido 
indolacético. Es el único de entre los que actualmente se comercializan que afecta a la 
biosíntesis de aminoácidos aromáticos. Además se sabe que inhibe la síntesis del ácido 








Figura IV.2. Estructura química de las moléculas de glifosato 
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Para realizar estudios de adsorción bajo condiciones de laboratorio se usó 
glifosato marcado radiactivamente (P-Metileno-C
14
) con una actividad específica de 
11.4 Bq mg
-1
 suministrado por IZOTOP (Budapest, Hungría). La formulación comercial 
del herbicida para los estudios con los olivos, bajo condiciones de invernadero fue 
GLIFOSATO (Glialka 36 g de componente activo por litro, Presmar S.L. España). 
 
IV.3.2.Tratamiento de las plantas 
Se seleccionaron plantas de Olea europaea L. de tres años de edad en 
macetas de plástico de 26 cm de profundidad y 15 cm de diámetro que se rellenaron 
con suelo arenoso (S). Las macetas se emplazaron en un invernadero perteneciente a 
la Universidad de Sevilla, bajo unas temperaturas mínima de 21 y máxima de 25 ºC, 




y una humedad 
relativa de entre 40-60% (Figura IV.3). 
Se realizaron cinco tratamientos distintos por triplicado: macetas de olivo con 
terbutilazina a la dosis de 3 kg ha
-1 
(T), macetas con glifosato a un dosis de 3 kg ha
-1 
(G), 
macetas a las que se le añadió alperujo (AJ) al suelo a la dosis de 10 Mg ha
-1
, y macetas 
con terbutilazina+AJ (TAJ) y macetas con glifosato+AJ (GAJ). Además se usaron tres 
macetas sin herbicida ni residuo orgánico como controles (C) a lo largo del ensayo.  
Para los tratamientos AJ, TAJ y GAJ se extrajo suelo de aproximadamente los 
primeros 5 cm del contenido en las macetas que se mezcló con la cantidad de AJ 
necesaria para aplicar la dosis de 10 Mg ha
-1 
(18 g) a cada olivo. Esta mezcla se 
homogeneizó y aplicó en la superficie de las macetas. Los herbicidas se aplicaron en la 
superficie de las macetas 24 h después de la aplicación del residuo. La longitud de 
cuatro ramas por maceta y de dos hojas por cada una de estas ramas fue medida y 
analizada estadísticamente, con el objeto de constituir triplicados con biomasa similar 
para cada uno de los cinco tratamientos. 
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Figura IV.3. Olivos para el ensayo en el interior del invernadero. 
 
IV.3.3. Suelo y residuo orgánico 
El contenido en carbono orgánico (CO), pH y textura de suelo contenido en las 
macetas fueron determinadas siguiendo la metodología descrita en el apartado 
II.3.3.1. y se recogen en la Tabla IV.2. 
El residuo orgánico usado es el alperujo Jaén (AJ), con un contenido en 
materia orgánica del 81% y pH 6.7, subproducto de la extracción de aceite de oliva a 
través del proceso de centrifugación en dos fases usado anteriormente en el capítulo 
II.  
Tabla IV.1. Propiedades físico-químicas y textura de del suelo contenido en las macetas, sin 




















S5J 3.7 7.1 18 22 59 
S10J 5.4 6.7    
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IV.3.4. Estudios de adsorción y análisis de los herbicidas 
Duplicados de 5 g de suelo sin enmendar y enmendados con AJ al 5% y 10% 
(p/p) fueron tratadas de forma separada con 10 ml de soluciones terbutilazina y de 
glifosato a las concentraciones iniciales (Ci) de: 1, 5, 10 y 20 µM en una solución 0.01 
M. Los extractos de terbutilazina y glifosato se trataron y se analizaron siguiendo las 
metodologías descritas en los apartados II.3.4.1. y II.3.1.3. del Capítulo II. La fase móvil 
de terbutilazina fue una mezcla de acetonitrilo/agua Mili-Q (50:50) y se detectó a la 
longitud de onda de 222 nm en el HPLC, mientras que glifosato se cuantificó por LSC. 
 
IV.3.5. Medida de fluorescencia de la clorofila a 
La fluorescencia de la clorofila a se midió en un total de 9 hojas por olivo (tres 
por cada rama) usando un fluorímetro modulado portátil (FMS-2, Hansatech 
Instrument Ltd., Inglaterra) (Figura IV.4.) tras 24 horas, 15 y 60 días de tratamiento con 
el objeto de conocer la respuesta fisiológica de los olivos en un periodo corto y medio 
de tiempo de exposición al tratamiento. Se determinaron los parámetros de 
fluorescencia a la luz (cinética lenta de la fluorescencia de la clorofila) y tras un periodo 
de adaptación a la oscuridad (cinética rápida de la fluorescencia de la clorofila), tanto 








) con el fin 
de determinar si el herbicida, el residuo orgánico o la combinación de los dos afectaba 
a la sensibilidad de las plantas frente la fotoinhibición. Para ello los olivos fueron 
adaptados a la oscuridad durante 30 minutos usando unas pinzas diseñadas para este 
propósito. El primer parámetro que se registra en la curva de emisión de la cinética 
rápida de la fluorescencia es la fluorescencia basal (F0). 
Además en este estudio se determinaron la fotoinhibición crónica (PIchr) y la 









































 (Werner et al., 2002) [Ecuación IV.4] 
 
Donde (Fv/Fm)d y (Fv/Fm)mid son los valores de Fv/Fm al amanecer y al mediodía, 
respectivamente. 
(Fv/Fm)max es el valor máximo de Fv/Fm, se tomó la media de las medidas del 
tratamiento control al amanecer al día siguiente de la aplicación de los herbicidas. 
También se calculó el quenching no fotoquímico (NPQ) a través de la (Ecuación IV.4). 
  
 
Figura IV.4. Fluorímetro modulado portátil. 
 
IV.3.6. Medida de intercambio gaseoso 
El análisis de intercambio gaseoso se realizó con un analizador de gases por 
infrarrojo (IRGA) (Figura IV.5.) en sistema abierto y conectado a una cámara para hojas 
(LI-COR Biosciences Inc. LI- 6400, Lincoln, Nebraska, USA). Las medidas se tomaron en 
hojas, completamente desplegadas elegidas al azar después de 24 horas, 15 y 60 días 
coincidiendo con las medidas de fluorescencia de la clorofila a. Se determinó la tasa de 
fotosíntesis neta (A), la concentración de CO2 intercelular (Ci) y la tasa de conductancia 
estomática al CO2 (Gs) de 365 µmol mol
-1
, a una temperatura de entre 25-28 ºC, una 
 204 






Los valores de A, Gs and Ci fueron calculados usando las fórmulas estándar de 
Von Caemmerer y Farquar. (1981). El área fotosintética fue calculada a partir del 
dibujo de la superficie de cada hoja sobre la superficie de un papel milimetrado. 
 
 F[ (CO2)e – (CO2)s]                           P 
A= ------------------------------------ x -------------------------------  [Ecuación IV.5] 




1 = 1.61 +    1.37 
___------        ------- 
Gs   GH2Oest   GH2Ocl 
 
 




F= flujo (lmin-1) 
(CO2)e = CO2 a la entrada de la cámara (µmol mol
-1) 
(CO2)s = CO2 a la salida de la cámara (µmol mol
-1). 
S= superficie fotosintética (cm2) calculada para cada hoja. La superficie de hoja introducida en la cámara del 
IRGA se calculó mediante su aproximación al área de un trapecio ¿? Preguntar enrique. 
P= presión atmosférica (atmósferas). 
T= temperatura del aire en la cámara (ºC). 
GH2O est = conductancia estomática al agua (mol m
-2 s-1). 
GH2O cl = conductancia de la capa límite al agua (mol m
-2 s-1). 





Figura IV.5. Analizador de gases por infrarrojo (IRGA) usado para las mediciones 
durante el experimento. 
 
IV.3.7. Análisis estadístico 
El análisis estadístico fue realizado usando el programa Statistica versión 6.0 
(Statsoft Inc., Tulsa, OK, USA). La comparación de medidas se realizó por medio de 
análisis de varianza de una y dos vías (ANOVA; F-test). Cuando el resultado del análisis 
de varianza fue significativo se identificaron las diferencias más importantes mediante 











IV.4. RESULTADOS Y DISCUSIÓN 
IV.4.1. Adsorción 
 Las isotermas de adsorción de terbutilazina y de glifosato se muestran en la 
Figura IV.6. y los coeficientes de adsorción de cada herbicida en el suelo sin enmendar 
y enmendado con el alperujo al 5% y 10% (p/p) (S5AJ y S10AJ) se muestran en la Tabla 
IV.2. 
 
Tabla IV.2.Coeficientes de adsorción para terbutilazina (T) y glifosato (G) en el suelo sin enmendar 










aLos números en paréntesis corresponden con los error estándar (SE) respecto a la media de Kf. bLos 
números corresponden con la media 1/nf ±SE.(PONER R
2 DESPUES DEL 1/NF 
 
Glifosato se adsorbe al suelo sin enmendar (S) alrededor de 5 veces más que 
terbutilazina, sin embargo no se detectaron diferencias significativas en la adsorción 
de glifosato al enmendar con alperujo a las dosis de 5% y 10% (p/p)  (Tabla IV.2., Figura 
IV.6.). Esto se atribuye a que glifosato se adsorbe en general fuertemente al suelo, 
principalmente a los coloides inorgánicos del mismo (Veiga et al., 2001; Borggaard y 
Gimsing, 2008). Por el contrario, sí se encontró que la adición de alperujo al suelo 
aumentó la adsorción de la terbutilazina respecto al suelo original por un factor de 1.4 
y 7.9, al enmendarse al 5% y 10% (w/w) (S5AJ y S10AJ), respectivamente (Tabla IV.2). 
Terbutilazina presenta una baja solubilidad en agua (8.5 mg l
-1
) y mayor afinidad por la 
materia orgánica, que explica el aumento de adsorción al enmendar. Esto se ha 
demostrado en trabajos anteriores (Celis et al., 1998; Cabrera et al., 2007- 2009; 
Krawariti et al., 2010). Mientras mayor sea la adsorción, menor cantidad de moléculas 
de terbutilazina pueden ser absorbidas por la plantas, reduciendo o evitando poder 











 0.85  0.57±0.23b 
S5AJ 1.386 (1.089/1.763) 0.93 0.69 ±0.13 
S10AJ 7.680 (5.344/9.680) 0.89 0.86 ±0.25 
G 
S 5.130 (4.798/5.496) 0.99 0.83 ±0.09 
S5AJ 5.440 (5.288/5.640) 0.99 0.81 ±0.04 
S10AJ 5.411 (5.190/5.633) 0.99 0.78 ±0.05 
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 La molécula del glifosato presenta 3 grupos funcionales polares: un grupo 
carboxilo, otro amino y un tercer grupo fosfato (Figura IV.2.), que determinan que su 
adsorción ocurre preferentemente en la fase mineral del suelo (principalmente en 
minerales de arcilla con carga variable), siendo fuertemente adsorbido a estos 
componentes y convirtiéndose en una molécula casi inmóvil en el perfil del suelo 
(Vereecken. 2005; Mamy y Barriuso, 2007; Borggaard y Gimsing, 2008). Cuando el pH 
de la solución del suelo se encuentra entre 4 y 8, glifosato presenta gran afinidad por 




, por lo que compite por los mismos sitios de 
adsorción que el fósforo (Latinen et al., 2009). Esto explica que el aumento en 
contenido de carbono orgánico no afecte tanto a la adsorción del glifosato respecto a 
la terbutilazina. Sin embargo, Mc Bride. (1991) y Yu y Zhou. (2005) vieron que el 
glifosato se puede unir a la materia orgánica a través de puentes de iones metálicos a 
pesar de su alta solubilidad en agua (10.5 g l
-1
). Los suelos de las macetas con pH entre 
6.7 y 7.4 (Tabla IV.2) y valores de P Olsen (P fácilmente extraíble de la solución del 
suelo) mucho mayores que los presentados por Simonsen et al. (2008) en un estudio 
con un suelo agrícola, la alta adsorción de glifosato revela que la competencia por este 
elemento no determina su adsorción a las partículas del suelo (Tabla IV.2.).
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Figura IV.6. Isotermas de adsorción de terbutilazina (arriba) y de glifosato (abajo) en 
el suelo (S) sin enmendar y enmendados al 5% y 10% con alperujo (S5AJ y S10AJ). 
 
IV.4.2. Fluorescencia  
 La eficiencia fotoquímica potencial del PSII (Fv Fm-1), la eficiencia real del PSII 
(ΦPSII) y el quenching no fotoquímico (NPQ) medidos al mediodía para los tratamientos 
control, AJ, T, G, TAJ y GAJ, a las 24 horas, 15 y 60 días después de la aplicación de los 
herbicidas se muestran en la Figura IV.7. La eficiencia fotoquímica potencial del PSII 
(FvFm-1) al amanecer tras 60 días en Olea europaea L. se muestra en la Figura IV.8. No 
se muestran los datos de FvFm-1, ΦPSII y el NPQ al amanecer tras 24 horas, 15 y 60 días, 
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Figura IV.7. Eficiencia fotoquímica potencial del PSII (FvFm
-1) (A-C), Eficiencia real del 
PSII (ΦPSII) (D-F), y quenching no fotoquímico (NPQ) (G-I) medido al mediodía en los 
tratamientos de Olea europaea tratados con alperujo (AJ), glifosato (G), y con alperujo 
y glifosato (GAJ), con terbutilazina (T) y con terbutilazina y alperujo (TAJ) tras: 24 
horas (A, D, G); 15 días (B, E, H); y 60 días (C, F, I). Los valores representan la 
media ±SE, n = 9. Las distintas letras indican que las medias son significativamente 
diferentes entre sí (Tukey test, P<0.05). 
 
Tras 15 días de exposición a los herbicidas no se observaron diferencias 
significativas en FvFm-1 entre los tratamientos (Figura IV.7.), sin embargo, tras 60 días, 
los olivos tratados con la terbutilazina (T) expresaron efecto fitotóxico 
estadísticamente significativo, mostrando valores más bajos al mediodía (0.60 
respecto a 0.80 para el control; ANOVA, P<0.0001; Figura IV.7). Este efecto se reduce al 
añadir alperujo al suelo, que aumenta la adsorción del herbicida a las partículas del 
suelo, exponiendo a los olivos a menos partículas de herbicida. 
Aunque el aumento de carbono orgánico al enmendar el suelo no afectó a la 
adsorción de glifosato (Tabla IV.1.; Figura IV.6.), éste mostró mayor adsorción 
comparado con terbutilazina (a excepción del suelo enmendado al 10% donde es 
mayor la adsorción de terbutilazina que glifosato), lo que indica que ésta fuerte 
adsorción de glifosato, junto con la baja cantidad adsorbida por las raíces (Coupland y 





























menos disponible para ser absorbido por las plantas y, consecuentemente, no afecte a 
la fotoquímica potencial de los olivos como ocurre para el herbicida terbutilazina 
(Figura IV.8.). 
Los bajos valores de FvFm-1 para los olivos tratados con la terbutilazina, al 
mediodía tras 60 días de experimento (Figura IV.7.) se atribuyen a la fotoinhibición 
causada por un alto flujo de luz, el cual tiene por consecuencia un menor número de 
centros de reacción abiertos (Maxwell y Johnson, 2000), anteriormente observado en 
otros estudios con herbicidas (Bigot et al., 2007). Esta fotoinhibición es causada por un 
daño (exposición al herbicida) en los componentes fotosintéticos, como son las 
moléculas de clorofila del PSII contenidas en los cloroplastos de los olivos, y se traduce 
en un efecto bien a corto plazo y a la vez reversible, como por ejemplo encontró  
Popov y Cornisa. al exponer a cuatro malas hierbas a concentraciones altas del 
herbicida atrazina, que es lo que se denomina fotoinhibición dinámica, o bien un 
efecto a largo plazo e irreversible, observándose efectos negativos del tratamiento que 
persisten hasta el amanecer siguiente a las medidas de fluorescencia al mediodía, 













Figura IV.8. Eficiencia fotoquímica potencial del PSII (FvFm-1) (A-C), medida al 
amanecer en los tratamientos de  Olea europaea tratados con alperujo (AJ), glifosato 
(G), y con alperujo y glifosato (GAJ), con terbutilazina (T) y con terbutilazina y alperujo 
(TAJ) tras 60 días Los valores representan la media ±SE, n = 9. Las distintas letras 
indica que las medias son significativamente diferentes entre sí (Tukey test, P<0.05). 
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 Por el contrario a Catriona et al. (2003) que observaron  recuperación  de la 
eficiencia fotoquímica potencial del PSII tras cuatro días bajo  tratamiento con diurón 
de Zostera capricorni, nuestro estudio no detectó recuperación al amanecer en olivos 
tratados con terbutilazina, (Figura IV.8. (ANOVA, P<0.0001)). Mostrando fotoinhibición 
crónica a largo plazo (Figura IV.8), lo que se atribuye a que terbutilazina inhibe el flujo 
de electrones en el PSII en plantas (Liñán., 2009). Cabría esperar que los olivos TAJ 
también mostrasen este efecto negativo causa de la presencia del herbicida, sin 
embargo, se encontró recuperación de los valores bajos de Fv Fm
-1
 en las medidas al 
amanecer (Figura IV.8.). Esto indica que la mayor retención del herbicida en presencia 
del alperujo (Tabla IV.6) reduce su capacidad fitotóxica sobre el olivo, lo cual es 
beneficioso para el cultivo, al mismo tiempo que se enriquece el suelo en materia 
orgánica.  
 Las macetas tratadas con los herbicidas mostraron menores ΦPSII tras 15 días 
de tratamiento (Figura IV.8.E), aunque no se registraron diferencias significativas, 
(ANOVA, P>0.05). Sin embargo, los valores de ΦPSII para las plantas tratadas con la 
terbutilazina, fueron significativamente menores tras 60 días (ANOVA, P>0.01; Figura 
IV.8.F). Redondo-Gómez et al. (2007b) mostraron tras una semana de tratamiento con 
diurón y simazina menores eficiencia fotoquímica potencial y ΦPSII en plantas jóvenes 
de olivo, mientras que un estudio similar en árboles adultos de olivo este efecto se 
observaba sólo a partir de dos meses de aplicación del herbicida (Redondo-Gómez et 
al. 2007a), al igual que ocurre en nuestro estudio con olivos de 3 años de edad.  
La coaplicación de la terbutilazina y alperujo, contrarrestó la reducción de 
FvFm-1 y ΦPSII, ya que, como se ha descrito, la presencia de  alperujo, aumenta  la 
adsorción de terbutilazina, por lo que se encuentra menos disponible para ser 
absorbida por las plantas. En caso de los olivos tratados con el glifosato (G), no se 
encontró efecto fitotóxico. Aunque se sabe que el glifosato inhibe la síntesis del ácido 
δ-aminolevulínico, bloqueando la síntesis de clorofila y otras porfirinas (Li et al., 2005), 
su principal modo de acción no es éste, sino inhibir la síntesis de la enzima 3-
enolpiruvil-siquimato-5-fosfato sintetasa, localizada en los cloroplastos en involucrada 
en la síntesis de aminoácidos aromáticos esenciales como triptófano y fenilalanina y 
tirosina (Della Cioppa et al., 1986), el cual no está directamente relacionado con la 
fotosíntesis (Franz et al., 1997). 
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El daño crónico y dinámico para los distintos tratamientos se muestra en la 
Figura IV.9. La disipación de energía como calor (NPQ) (Figura IV.9.G-I) es un 
mecanismo protector que poseen las plantas que expresan bajo condiciones de estrés 
y daño dinámico, y que normalmente se ve favorecido cuando Fv, Fm-1 y ΦPSII bajan 
(Maxwell y Johnson, 2000). Sin embargo, los olivos tratados con terbutilazina, tras 60 
días de tratamiento, no mostraron un aumento en NPQ, lo que podría ser 
consecuencia del daño crónico que sufrieron (fotoinhibición crónica) los olivos bajo 
este tratamiento. Estos resultados no concuerdan con otros trabajos con olivos 
(Redondo-Gómez et al., 2007a-b), mientras que coincide con los bajos valores de NPQ 
encontrados por Catirona et al. (2003), en estudios con diurón en el alga Zoostera 
capricorni. Mientras que los olivos T mostraron la mayor fotoinhibición crónica, en 
presencia de alperujo (TAJ) este efecto se reducía. Por el contrario, los olivos G y GAJ 
mostraron una respuesta a la fotoinhibición similar al control. 



























Figura IV.9. Daño crónico (barras negras) y daño dinámico (barras grises) 
fotoinhibición de las hojas de adultos Olea europea tratados con alperujo (AJ), 
glifosato (G), y con alperujo y glifosato (GAJ), con terbutilazina (AT) y con 
terbutilazina y alperujo (TAJ). 
 
IV.4.3. Intercambio gaseoso 
La Tasa Fotosintética Neta (A) manifestó un claro efecto negativo en los olivos 
tratados con la terbutilazina, registrándose una reducción en los valores tras 15 días 
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con respecto a los olivos control (ANOVA, P<0.05), la cual se agudizó tras 60 días de 
tratamiento (ANOVA, P<0.0001) (Figuras IV.10.B-C). Sin embargo estas diferencias no 
fueron observadas en los tratamientos G, TAJ y GAJ. El descenso de la A se atribuye a 
limitaciones estomáticas y/o no estomáticas (Flexas y Medrano, 2002). En caso de que 
esta reducción sea producida por limitaciones no estomáticas, se deberían observar 
cambios bioquímicos causando inhibición de la síntesis de moléculas de clorofila. Lo 
que no puede ser comprobado porque estos estudios no incluyen el análisis de 















Figura IV.10. Tasa fotosintética (A) (A-C), conductancia estomática (Gs) (D-F), y 
concentración intercelular de CO2 (Ci) (G-I) en Olea europea tratada con alperujo (AJ), 
glifosato (G), y con alperujo y glifosato (GAJ), con terbutilazina (T) y con terbutilazina 
y alperujo (TAJ) tras: 24 horas (A, D, G); 15 días (B, E, H); y 60 días (C, F, I). Los 
valores representan la media ±SE, n = 9. 
 
 
 En el caso de reducción de A por limitaciones estomáticas debido a reducción 
de la conductancia estomática (Gs), debería observarse una disminución de la 
concentración intercelular de CO2, que sí ocurre tras 15 días de tratamiento con  
terbutilazina, aunque no ocurre al final del estudio. Sin embargo no se encuentran 
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Además la adición de AJ incrementa GS en ambos casos (TAJ y GAJ) (Figura IV.10.B-C), 
lo que confirma que no existe efecto negativo de la adición de AJ. Nuestra hipótesis es 
que las limitaciones estomáticas ocurren a corto plazo, justo tras la aplicación del 
herbicida, afectando directamente a la síntesis de las moléculas de clorofila, tras una 
larga exposición al tratamiento (Flexas y Medrano, 2002). Los valores para la tasa 
fotosintética confirman que la adición de AJ reduce el efecto negativo producido por la 
exposición a terbutilazina, debido al incremento en la adsorción, ya que no se 
encontró una reducción significativa tras 60 días de estudio en olivos T. 
Para los olivos tratados con el glifosato, no se encontraron diferencias 
significativas para A, Gs ni Ci durante el experimento, pero en caso de GAJ, se encontró 
que tanto Gs como Ci disminuían tras 15 días de estudio, efecto que desaparecía al final 
del estudio. Redondo-Gómez et al. (2007a-b) encontró resultados parecidos en 
trabajos con olivos y otro herbicida perteneciente a la familia de las triazinas, donde 
sugería que, aunque la adición de terbutilazina a los suelos podría afectar 
negativamente a la fotoquímica de la planta del olivo, este efecto podría ser reducido 
por el uso de enmiendas como el alperujo en los suelos, al verse reducida su 
fitotoxicidad al aumentar su adsorción. La adición de este residuo al suelo no afecta a 
la actividad biológica del herbicida (Cañero et al., 2010) y mejora las propiedades del 
suelo (Alburquerque et al., 2009). Además, está fácilmente accesible ya que es 
generado cerca de los cultivos de olivo. 
 
IV.5. Conclusiones 
 El uso de plaguicidas seguros y efectivos en los cultivos, sin desarrollar efectos 
indirectos es crucial para los agricultores. En este estudio se demuestra que la 
aplicación al suelo de terbutilazina es una fuente indirecta de fitotoxicidad para los 
olivos, reduciendo la eficiencia fotosintética que fue contrarrestada por la adición de 
OW a los suelos, debido al aumento de la adsorción del herbicida a las partículas de 
suelos, siendo de esta manera disponible para ser absorbido por las plantas. Los 
resultados obtenidos pueden ser útiles para el manejo de estrategias que engloban el 
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Capítulo V. Efecto de la adición de alperujo y herbicidas a 
suelos sobre comunidades microbianas autóctonas del 






 La Ecología Microbiana se desarrolla como disciplina independiente durante la 
segunda mitad del siglo XX. Aunque su concepto y metodología ya estaban presentes en 
estudios anteriores del siglo XIX, el primer libro de texto en el que aparecía este término 
fue publicado en el año 1966 por Thomas D. Brock: “Principles of Microbial Ecology”. 
 El interés por los microorganismos del suelo se ha visto incrementado 
notablemente en las últimas décadas (Arias et al., 2005; Grenni et al., 2012). Estos 
microorganismos se ha calculado que constituyen una biomasa total equivalente a la de 
toda la flora y fauna existente en la Tierra. Su abundancia es tal, que se estima que un 




 genomas diferentes pertenecientes a 
organismos procariotas (Wu et al., 2008). Son característicos por su ubicuidad en toda 
clases de ecosistemas, tanto terrestres, acuáticos como aéreos Esta ubicuidad 
característica, ha proporcionado a estos organismos una alta variabilidad genómica, que 
se traduce en una alta versatilidad metabólica. 
 Las técnicas clásicas cultivo-dependientes e identificación microscópica son 
insuficientes para evaluar la composición real de microorganismos en muestras naturales 
(Schafer y Muyzer, 2001) ya que proporcionan información sólo de un 0.1-10% de la 
población microbiana total presente en los suelos (Amann et al., 1995; Torsvik, et al., 
1990), que se corresponde con la parte de microorganismos que son cultivables bajo 
condiciones de laboratorio. Consecuentemente, la composición real de comunidades 
autóctonas de las muestras de suelo se desconocía en su mayoría al aplicarse dichas 
técnicas. Aún así, las técnicas cultivo-dependientes permiten la valoración cualitativa de 
los organismos cultivables bajo condiciones de laboratorio. Incluso hay autores que han 
aplicado técnicas moleculares en estudios de ecología microbiana utilizando de forma 
simultánea técnicas cultivo-dependientes y cultivo-independientes (Edenborn y Sexstone, 
2007) , para aumentar la fiabilidad de este tipo de estudios. 
 La introducción de técnicas moleculares en la tecnología del mundo microbiano 
en los años 80, ha provocado un aumento exponencial en la obtención de información 
sobre la diversidad/composición microbiana de todos los medios ambientes. Estas 
técnicas permiten establecer relaciones filogenéticas entre organismos sin necesidad de 
cultivarlos en laboratorio a través del estudio de determinadas regiones de alta 
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variabilidad presentes en los ARN ribosómicos 16S procarióticos (ARNr 16S) en el caso de 
las bacterias, estimados como los microorganismos más abundantes del suelo. Entre estas 
técnicas se encuentran las técnicas de “huella molecular” como DGGE (Electroforesis en 
gel en gradiente desnaturalizante) que constituye una vía excepcional para comparar 
grandes cantidades de muestras, y refleja con alta fiabilidad la diversidad genética de las 
comunidades en los ecosistemas (Muyzer et al., 1999). La técnica DGGE, es una de las 
técnicas moleculares más usadas en microbiología ecológica desde que se introdujo en 
1993 (Muyzer et al, 1993) y se basa en la separación de fragmentos de ADN de longitudes 
similares en base a su secuencia nucleotídica (Claesson et al., 2009). Más allá del DGGE, 
nos encontramos con la Pirosecuenciación. Esta técnica proporciona información de todas 
las especies activas biológicamente o no de una muestra, en menos de 5 h. La técnica de 
Pirosecuenciación permite secuenciar ADN basándose en la síntesis de esta molécula 
(Ronaghi., 2001). Hasta hace unos años la secuenciación se realizaba usando el método 
Sanger (Sanger et al., 1977), el cual resolvía 67000 bases por hora. Mientras que el 
descubrimiento de la Pirosecuenciación permite resolver casi 4.5 millones de bases por 
hora. Esta reveladora técnica constituye una puerta al más completo conocimiento hasta 
ahora de las comunidades microbianas de los ecosistemas naturales. 
 La importancia de los microorganismos de los suelos radica en su implicación en 
los procesos de transformación de materia orgánica, o en los ciclos biogeoquímicos (como 
nitrógeno, fósforo, sulfuro y carbono), como intercambiadores de gases con la atmósfera 
o secuestro de carbono en los suelos, como reguladores del crecimiento de plantas y 
como estabilizadores de agregados del suelo (mantienen la estructura de los suelos) 
(Torsvik et al., 1978; Wertz et al., 2006; Wu et al., 2008). Por lo tanto, constituyen una 
pieza clave para mantener los suelos en condiciones saludables (Viti et al., 2008) y se 
consideran bioindicadores de calidad y productividad de muchos sistemas agrícolas 
(Killham et al.,? 1994; O’Donnell et al., 1994; Grivan et al., 2003-Girvan et al., 2005). Las 
poblaciones microbianas de estos ecosistemas son especialmente vulnerables a procesos 
antropológicos que incluyen prácticas agrícolas como la rotación de cultivos, fertilización, 
cultivos intensivos, laboreo, aplicación de plaguicidas y enmiendas orgánicas, que 
impactan en la comunidad microbiana de los suelos (Viti et al., 2008; Wu et al., 2008; 
Caraciolo et al., 2010). 
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 Al incorporarse al sistema suelo, además de afectar a las especies diana, los 
plaguicidas afectan a microorganismos del suelo (Perucci et al., 2000; Vichetti et al., 2002), 
y este impacto puede ser tanto positivo, negativo o simplemente no afectar a las 
comunidades microbianas del suelo. Singh y Ghoshal. (2010) han comprobado que la 
adición de Butacloro reduce la respiración de suelos agrícolas, lo que generalmente se 
asocia a una reducción en la biomasa microbiana en los mismos (Klose y Ajwa, 2004), 
mientras que otros estudios han revelado un aumento en la respiración, que a su vez 
implica un crecimiento de la población bacteriana (Haney et al., 2000). 
 Se ha visto que la aplicación de plaguicidas a los suelos reduce la diversidad 
microbiana pero puede aumentar la diversidad funcional de las comunidades. En 
ocasiones la población microbiana se afecta por la aplicación de plaguicidas pero tras un 
periodo de aclimatación, la población recupera su actividad normal o incluso a veces, se ve 
incrementada (Fliessbach y Mader, 2004; Niewiadomska, 2004). Gonod et al., 2006 
revelaron modificaciones en la estructura de comunidades en respuesta de la aplicación 
de 2,4-D en estudios de DGGE y que éste efecto desaparecía tras 7 días de tratamiento. En 
otros estudios se ha revelado efecto tóxico irreparable sobre la diversidad microbiana en 
los suelos (Ingram et al., 2005; Wang et al., 2006). 
 Otra práctica cultural que se está usando en la actualidad y que altera la 
composición microbiana de los suelos es la aplicación de residuos orgánicos. Como se ha 
comentado en capítulos anteriores de esta Memoria, esta actividad mejora la estructura 
del suelo, disponibilidad de nutrientes y fertilidad, ayudando a la restauración de suelos 
degradados (Melero et al., 2007; Badalucco et al., 2010) (Ver Capítulos I, II y III). Además 
su aplicación puede reducir los procesos de transporte y por tanto pérdida y posible 
contaminación por plaguicidas, muy frecuente en suelos agrícolas de bajo contenido en 
carbono orgánico (Albarrán et al. 2003 y 2004; Si et al., 2006; Majumdar y Singh, 2007). 
Algunos estudios han revelado que la adición de residuos orgánicos se traduce en un 
aumento en la actividad biológica de los suelos (Lai et al., 1998; Albiach et al., 2000; Singh 
y Ghoshal 2010), constituyendo una práctica agrícola beneficiosa. En el caso de los 
residuos de la extracción de aceite de oliva, se ha visto que no constituyen una fuente de 
toxicidad para los organismos autóctonos del suelo (Sampedro et al., 2009). 
 En este capítulo se ha estudiado el efecto de la adición de alperujo a suelos 
agrícolas sobre las poblaciones microbianas endógenas de dos suelos, así como el efecto 
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de la incubación con los herbicidas MCPA y S-metolacloro en esos suelos bajo condiciones 
de laboratorio. Además se han aislado cepas procedentes de estos suelos con el fin de 




Los objetivos de este estudio han sido: Caracterizar las poblaciones microbianas presentes 
en dos suelos agrícolas seleccionados de cultivos intensivos de la Vega del Guadalquivir y 
evaluar el efecto que la adición de alperujo tiene sobre estas poblaciones. También se ha 
querido evaluar el efecto de los herbicidas MCPA y S-metolacloro sobre poblaciones 
microbianas del suelo tras un periodo de tiempo determinado de incubación, aislar 
bacterias de los suelos a diferentes dosis de herbicidas con el fin de obtener organismos 
tolerantes o resistentes a los mismo y por último, estudiar la degradación de herbicidas 
con esos organismos tolerantes o resistentes. 
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V.3. MATERIALES Y MÉTODOS 
V.3.1.- Herbicidas 
Los herbicidas que se usaron en los experimentos que se describen en este 
Capítulo fueron MCPA y S-metolacloro, ambos anteriormente descritos en los apartados 
II.3.1.1. y II.3.1.2. El método analítico está descrito en el apartado II.3.1.3. 
 
V.3.2. Alperujos  
Los residuos orgánicos usados en estos estudios fueron los mismos que 
aparecen en el Capítulo II (apartado II.3.2.), los alperujos AJ y AM, cuya caracterización se 
recoge en el apartado II.4.1 del mismo capítulo. 
 
V.3.3. Suelos 
 Para este capítulo se seleccionaron tres suelos agrícolas de cultivos intensivos de 
la Vega del Guadalquivir (S, C y T) conservados a 4ºC. Las propiedades principales de estos 
suelos se describen en el apartado II.4.2. Además se estudiaron muestras del suelo S 
frescas, ya que era el único suelo con posibilidad de conseguir muestras frescas en el 
momento del estudio. También se usaron estos mismos suelos enmendados con los 
residuos AJ y AM al 10% (p/p) (S10J, C10J, T10J, S10M, C10M, T10M) y por otro lado 
muestras del suelo T10J previamente incubadas con MCPA y S-metolacloro bajo 
condiciones de laboratorio durante 45 y 72 días, respectivamente. 
 
 V.3.4. Extracción de ADN de suelos y alperujos  
Para la caracterización de la comunidad microbiana autóctona, se hizo una 
extracción de ADN total contenido en 0.5g de las muestras de los alperujos y muestras de 
suelo sin enmendar (S, C y T), de los alperujos AJ y AM y de los suelos enmendados al 10% 
(p/p) con estos residuos por separado. Para ello se usó el kit comercial “Fast DNA Spin 
Kit“(suministrado por Q BIOgene) (ANEXO) para extracción de ADN en muestras de suelo 
siguiendo las recomendaciones del fabricante. Una vez extraído las muestras se 





 V.3.5. Extracción de ARN 
 El ARN representa la población biológicamente activa de los suelos en el 
momento de la extracción. En estos estudios se extrajo ARN de muestras de suelo 
siguiendo el método modificado de Griffiths et al. (2000). 
 El método de extracción consiste en lisar 0.5g de suelo usando una matriz de 
perlas de sílica suministrada por Q-Biogene que se mezcla con solución tampón Bromuro 
de hexadeciltrimetilamonio (CTAB) y fenol-cloroformo-alcohol-isoamílico (25:24:1, pH4.3) 
y se agita a 5.5 ms
-1 
durante 30 s en un sistema de agitación rápida (Precellys 24-
Lysis&homogenation, Stretton Scientific Ltd.). Estas muestras se centrifugan a 13500rpm 
durante 5 min a 4ºC y la fase acuosa de los ácidos nucleicos se traspasa cuidadosamente 
en un tubo eppendorf. Se extrae con cloroformo-alcohol-isoamil (24:1) en una relación 
(1:1) (v:v) y se centrifuga 13500rpm durante 5 min a 4ºC. Seguidamente, se precipitan los 
ácidos nucleicos con Polientilenglicol 8000 (30%) (Fluka BioChemika) durante 2 horas a 
temperatura ambiente (relación 2:1 (v:v). Las muestras se centrifugaron a 14000 rpm 
durante 10 min a 4ºC. Los precipitados se lavaron 3 veces con etanol (70%), se dejaron 
secar a temperatura ambiente durante 30 min y se resuspendieron en 50 µl de agua 
tratada con DEPC (Dietilpirocarbonato). 
 Tras la extracción de ARN, las muestras se trataron para eliminar posibles restos 
de ADN que pudieran interferir en los análisis posteriores. Para ello se mezclaron 7.5 µl de 
agua estéril, 5µl de solución Turbo DNAse, 2.5µl de tampón (10x) y 25 µl de muestra, que 
se mezcló e incubó a 37ºC durante 25 min. Transcurrido ese tiempo se añaden 8 µl de 
Agente de inactivación de las ADNasas y se incubaron 5 min a temperatura ambiente 
mezclándose ocasionalmente. Posteriormente se centrifugó a 8000 rpm durante 1.5 min y 
se transfirió el sobrenadante a otro tubo. Inmediatamente después se hizo una PCR con 
los cebadores 27F y 1525R y se comprobó en gel de agarosa que no existía amplificación al 
haberse eliminado eficazmente todo el ADN de las muestras.  
 Las muestras de ARN se guardaron a -80ªC para preservarlas de procesos de 
degradación. Muestras de 2µl se mandaron a analizar por Bioanalyser en el Servicio de 




 Tras la extracción de ARN se realizó una síntesis de ADN complementario (ADNc) 
utilizando el protocolo High Capacity RNA-to-CDNA Kit (Applied Biosistems) siguiendo las 
recomendaciones de los fabricantes. Tras esto se aplicó una reacción térmica al producto 
obtenido con las siguientes características: 37ºC 60 min (1 ciclo) y 95ºC durante 5 min (1 
ciclo). Con este producto se hizo una PCR con los cebadores P2 y P3 (Tabla V.1.) todo esto 
se comparó con el ADN previamente extraído del suelo por la técnica de DGGE, de modo 
que vemos bandas correspondiente a los organismos presentes en el suelo, activos y no 
activos biológicamente (ADN) frente a sólo los activos biológicamente (ARN). 
 
 V.3.6. Caracterización morfológica y conteo de microorganismos por 
técnicas cultivo-dependientes 
 Se identificó morfológicamente (de visu) la composición de las poblaciones 
microbianas de los suelos tanto sin enmendar como enmendados y antes y después de 
tratamientos de 45 días y 72 días con MCPA y S-metolacloro, respectivamente (T, T10J, 
T10J-MCPA y S-metolacloro) y las muestras de alperujos (AJ y AM). Para ello, se puso a 
interaccionar 1g de cada uno de los suelos en estudio y los alperujos por separado con 10 
ml de una solución salina (y así reducir choque osmótico y rotura de las células vivas 
presentes en la muestra). Estas disoluciones se agitaron durante 5 min a 4 ms
-1
, se 
diluyeron por un factor de dilución 10
-2





 para los alperujos AJ y AM, respectivamente. Los extractos se sembraron en 
medio TSA (Ver composición en ANEXO V.*), seleccionado por ser un medio no selectivo 
para el recuento del mayor número de unidades formadoras de colonias (UFC). El medio 
fue esterilizado en autoclave durante 1 h a 121 ºC y se vertió en placas Petri (20 ml/placa). 
Una vez solidificado y enfriado el medio, se sembraron 100 µl por triplicado de extractos 
de los suelos y residuos. Las placas se incubaron a 30ºC en oscuridad durante 6 días. 
Previamente se realizaron pruebas a 20, 30ºC y 37ºC y se seleccionó 30ºC como la más 
idónea para el crecimiento de los microorganismos de estos suelos. 
 Para la identificación morfológica de los microorganismos cultivables se 






V.3.7. Electroforesis en gel de agarosa 
A través de la técnica de electroforesis en gel de agarosa se confirmó que las 
extracciones de ADN y ARN de tanto las muestras de suelo, como de las colonias aisladas, 
fueron satisfactorias. Para ello se cargó 5µl de muestra de ADN extraído (previamente 
mezclados con 2 µl de tampón de carga 6x que lleva incorporado el colorante azul de 
bromofenol para visualizar el frente de migración) en un gel de agarosa (1%) previamente 
teñido con bromuro de etidio (1%) para la visualización de ADN. Este gel se sumergió en 
una unidad de electroforesis horizontal que contenía tampón TAE 1x (Ver composición en 
ANEXO V.?) durante 20 minutos a 120 V. La migración de la banda de ADN extraído se 
visualizó con la ayuda de un transliluminador de emisión UV. Una vez comprobado que se 
extrajo ADN de las muestras, se procede a la amplificación de ADN por PCR. Las imágenes 
de los geles se capturaron con un equipo de análisis de imagen (Biorad) que lleva acoplado 
un sistema de impresión de imágenes (Gelprinter vm509). 
La determinación del tamaño molecular de los fragmentos de restricción se ha 
efectuado teniendo en cuenta marcadores de tamaño molecular (de 100pb) de los 
fragmentos de restricción del ADN del Fago lambda resultado de la digestión con 
endonucleasa HIind III o EcoRI/HindIII. 
 
 V.3.8. Amplificación de ARNr 16S a través de PCR 
 A partir de las distintas muestras de ADN se amplificó por PCR cada uno de los 
fragmentos del gen codificante para ARNr 16S. El objetivo de esta técnica es estudiar la 
población bacteriana del suelo, al ser los éstos, los microorganismos más abundantes del 
suelo, y no de los hongos (mohos y levaduras) que también se estudian a través de estas 
técnicas pero a partir de ARN 18S. Para ello se usaron los cebadores universales del 
domino Bacteria (Tabla V.1.) que fueron suministrados por Invitrogen, y se diluyeron con 
agua desionizada hasta una concentración stock de 25 pmol y se almacenaron a -20 ºC 
hasta su uso. Todas las amplificaciones de PCR se llevaron a cabo usando PCR-Promega 






Tabla V.1. Cebadores usados en las distintas reacciones de PCR. 
 
 
 Todas las reacciones de PCR se completaban hasta un volumen total de 50 µl 
conteniendo: 25 μl Master Mix (50 unidades ml
-1
 de la polimerasa Taq DNA en una 
reacción tampón (pH=8.5), 400 μM de cada uno de los dinucleótidos (dNTP), 3mM MgCl2), 
10 μM de cada cebador, 2.5 μl de Dimetil sulfóxido (DMSO) (Fisher Scientific 
Loughborough, Leicestershire, UK), 2µl de albúmina de suero bovino (BSA 10mg ml
-1
, 
SIGMA, St Louis, MO, USA) y 2 μl de ADN molde. Estos 50 µl se sometieron a una reacción 
en un termociclador Mastercycler pro (Eppendorf) bajo las condiciones del programa de 
amplificación que se muestra en la Tabla V.2. Una vez finalizado el programa las muestras 
se mantuvieron a 4ºC en el termociclador hasta su uso. 
 












































95 60 1 95 60 1 
95 45 
35 
72 45 35 
55 30    
72 45 72 45  
72 600 1 45 350 1 
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 V.3.9. Electroforesis en gel en gradiente desnaturalizante (DGGE) 
El análisis de la comunidad total de bacterias presentes en las muestras de suelos 
y alperujos se llevó a cabo por medio de una electroforesis en gel de gradiente 
desnaturalizante (DGGE) usando el Sistema DCode (Bio-Rad, Hertfordshire, United 
Kingdom) (Muyzer et al., 1993). Esta técnica consiste en la separación electroforética de 
las cadenas de ADN en un gradiente químico de urea y formamida en un gel de 
poliacrilamida, que desnaturaliza la molécula de ADN de forma progresiva a medida que 
avanza por el perfil de electroforesis, lo que reduce su movilidad en el mismo. Este 
incremento de resistencia al paso que ejerce el gel en las moléculas más desnaturalizadas 
(más abiertas), genera una banda en el gel (Figura V.1.) y permite la separación de las 










Figura V.1. Fundamento de la desnaturalización en gel de poliacrilamida y gradiente 
desnaturalizante creciente. 
 
Para la DGGE se preparó un gel (al 12% de acrilamida) de 1.5 mm de grosor con 
un gradiente químico creciente de urea-formamida (Muyzer et al., 1993). Tras realizar 
varias pruebas con distintos gradientes químicos, se seleccionó el rango 20-70% como el 
más óptimo para nuestros estudios. Para ello se mezclaron distintos volúmenes de dos 
soluciones madres desnaturalizantes S0 y S100 (su composición se muestra en la Tabla 
V.3.) para preparar 20 ml de las soluciones S20 (solución desnaturalizante al 20%) y S70 
(solución desnaturalizante al 70%) necesarias para la formación del gel  
-S20: 16 ml de S0 y 4 ml de S100  
-S70: 8 ml de S0 y 12 ml de S100 
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Para catalizar la polimerización de la acrilamida se utilizó 37.5 µl de N,N,N, N’-
tetrametiletilendiamina (TEMED) (Merck, Darmstadt, Alemania) y 75 µl de una solución 
fresca de peroxodisultafo amónico (10%) (APS) para S20 y S70. Para la formación del 
gradiente químico en el gel de poliacrilamida se empleó un soporte vertical y una bomba 
manual conectada con dos depósitos, cerradas con una llave para controlar el paso de 
líquido hacia el soporte vertical que sostenía dos placas de vidrio separadas 1.5mm, entre 
las cuales se formaría el gel. El control de estos dos depósitos, permitía regular la cantidad 
de líquido que entraba entre las placas de vidrio y así la mezcla de las soluciones S20 y 
S70. Una vez que los 40 ml de la mezcla de las dos soluciones S20 y S70 se hubieron 
mezclado e incorporado a la estructura para la formación del gel, se selló la parte superior 
del mismo con una solución de acrilamida sin agentes desnaturalizantes (S0 mezclada con 
20 µl de TEMED y 37.5 µl de APS), donde se colocaría el peine para formar pocillos para la 
posterior carga de muestras. 
 Una vez polimerizado el gel (tras 2 horas), éste se introdujo en una cubeta para 
electroforesis DGene System para DGGE (BIO RAD) con aproximadamente 7 l de tampón 
TAE (1%). Las muestras (productos PCR con los cebadores 341Fy 907R) se cargaron en los 
pocillos del gel (25 µl mezclados con 5 µl tampón de carga 6x (1:1) y después se aplicó una 
carga eléctrica de 150V durante 10 min a 60ºC. Tras esto, se dejó una carga eléctrica de 
60V durante 16 horas. Los geles se observaron con un Transiluminador. 
 
Tabla V.3. Composición de las soluciones desnaturalizantes S0 y S100 a partir de las que se 
preparan las S20 y S70. 
 
El gel con las muestras de ADN cargadas se dejaron a 60 V durante 16 h a una 
temperatura constante de 60 ºC en una solución tampón TAE (40mM Tris-acetato y 1nM 
EDTA, pH 8.0). Transcurrido este tiempo se extrajeron los geles del sistema y se tiñeron 
Solución desnaturalizante S0 (0%) S100 (100%) 
Acrilamida/Bis (37.5:1)(40%) 30 ml 30 ml 
TAE (50x) 2 ml 2 ml 
Formamida desionizada - 40 ml 
Urea - 42 g 
H2O destilada (hasta completar 100ml) (hasta completar 100ml) 
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durante 20 min en una solución TAE 1x que contenía bromuro de etidio (0.5 mg l
-1
) y más 
tarde desteñidos durante otros 20 min en Agua Milli-Q. Los geles fueron visualizados y 
fotografiados usando el Transiluminador Gene Flash UV imager (Syngene BIO imager, 
Cambridge, UK). Bandas seleccionadas de estos geles DGGE fueron extraídas del gel y 
entonces amplificadas por PCR, y limpiadas (QIAquick, Qiagen) antes de mandarse a 
secuencias. Todas las secuencias fueron editadas con el paquete de análisis DNAstar 
SeqMan II (Lasergene, Inc.) y las mejores coincidencias para especies bacterianas fueron 
determinadas usando BLASTN (http:www.ncbi.nlm.nih.gov/Genbank/index.html). El 
marcador que se usó fue 100 pb Plus DNA Ladder (Fermentas). 
 
Figura V.2. Equipo de electroforesis D Gene System-Denaturing Gel Electrophoresis para 
DGGE (BIO RAD). 
 
 V.3.10. Estudio de tolerancia de las poblaciones microbianas frente a los 
herbicidas. 
 Para este estudio se prepararon placas de Petri con medio TSA (ANEXO V.) con 
glucosa como fuente de carbono y placas de Petri con TSA con herbicida como única 
fuente de carbono, con una solución de herbicidas a las concentraciones de 0, 2, 3, 5, 7, 10 
kgha
-1
. Para ello se mezcló 20 ml de medio TSA con los herbicidas por separado hasta 
conseguir las concentraciones deseadas, para lo que se esperó a que la temperatura del 
medio bajara a 40ºC, antes de solidificarse y poder homogeneizar la mezcla en un vial de 
tubo estéril. Esta mezcla se vertía en las placas Petri y dejaba enfriar. Sobre estas placas se 
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inocularon diferentes cepas y se comprobó la tolerancia a los distintos herbicidas de los 
individuos seleccionados previamente. 
 También se hizo un estudio de tolerancia sobre la población microbiana de los 
alperujos (AJ y AM), con herbicidas a las concentraciones 0.3, 0.6, 1 kg ha
-1
, con el fin de 
evaluar el efecto de la adición de MCPA y S-metolacloro sobre las poblaciones microbianas 
de los residuos. 
 V.3.11. Estudios de degradación de los herbicidas MCPA y S-metolacloro 
por cepas aisladas 
 Una vez se obtuvieron cepas que toleraban y eran capaces de crecer en presencia 
de los herbicidas como única fuente de carbono, se inocularon en matraces que contenían 
250 ml de medio TSA líquido con los herbicidas por separado como única fuente de 
carbono (Figura V.5). Se aplicó herbicida a la concentración con mayor crecimiento de UFC 
(apartado V.3.10.). 
 La degradación microbiana de los herbicidas MCPA y S-metolacloro se analizó 
mediante cromatografía líquida de alta resolución (HPLC) a partir de 5ml del medio de 
250ml de cultivo TSA con los herbicidas como fuente de carbono líquido inoculado con las 
distintas cepas, que se centrifugaba y se filtraba previamente. 
V.3.12. Secuenciación 
 El ADN amplificado y purificado (10µl de la muestra junto con 5.5 pmol del 
cebador P2 y P3, por separado, para el caso de productos de PCR procedentes de bandas 
de gel y 1525R y 27F para productos PCR extraídos de bandas de gel de agarosa o de 
suelo) correspondiente a cada tipo de microorganismos aislados, se envió al Servicio de 
Análisis de Biología molecular del Departamento de Ciencias Biológicas de la Universidad 
de Warwick. Todas las secuencias se analizaron usando MEGA4 (Tamura et al., 2007). Se 
uso el algoritmo de búsqueda BLAST (Altschul et al., 1990) para obtener índices de 
similitud de homólogos en la base de datos de ADN del GenBank, disponible online en el 
NCBI (National Centre for Biotechnology Information, http://www.ncbi.nlm.nih.gov/). 
 En este estudio se consideró que las secuencias que diferían entre sí menos de 
1% pertenecía a la misma unidad taxonómica operacional (OTU) atribuyendo las 
diferencias a artefactos experimentales producidos durante el proceso de amplificación 
por PCR o a diferencias existentes entre individuos muy cercanos filogenéticamente.  
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V.4. RESULTADOS Y DISCUSIÓN 
 
V.4.1. Extracción de ARN 
 Se realizó la extracción de ARN de todos los suelos y sólo se consiguió obtener 
producto en los casos: S, S congelado, S10J S10M y para los suelos tratados con MCPA Y S-
metolacloro (T10J-MCPA y T10JS-metolacloro, respectivamente). La Tabla V.4. resume la 
concentración de ARN y el valor para el Número de Integridad de ARN (RIN) de los suelos 
comentados. 
 Se probaron tres métodos de extracción de ARN (Griffiths et al., 2000; Shestha, et 
al., 2008; Mettel, et al., 2010;) y sólo con el método de Griffiths et al. (2000) modificado, 
se consiguió extraer ARN de las muestras en estudio. Se inocularon muestras de suelo (T, 
C, T110J, C10J, T10M, C10M) durante 96 h a 37ºC aplicando un volumen de agua hasta 
alcanzar la capacidad de retención del suelo, inoculando algunas muestras con organismos 
previamente cultivados en laboratorio como controles positivos y con muestras de suelo 
frescas colectadas de un jardín en el momento del estudio. De las muestras inoculadas en 
laboratorio no se obtuvo ARN, mientras que de las muestras de suelo fresco de un jardín, 
sí (estos datos no se presentan). El método de extracción fue efectivo pero no funcionó 
con nuestras muestras. 
 Como se ha dicho con anterioridad, el ARN extraído del suelo representa la 
población biológicamente activa de éstos en el momento de la extracción Griffiths et al. 
(2000). El proceso de extracción de ARN es más complejo que el de ADN, ya que las 
moléculas de ARN presentan alta sensibilidad a la degradación por las nucleasas. Las 
nucleasas que actúan específicamente sobre el ARN, las ARNasas, son abundantes en las 
muestras biológicas y también están presentes en las manos y en general por toda la 
superficie de nuestros cuerpos (Mettel et al., 2010). 
 Las muestras de ARN se cuantificaron con Bioanalyser, que posee un software 
que calcula la concentración de ARN y dos parámetros que explican la calidad del mismo, 
que constituyen la relación que existe entre las cantidades de las subunidades 23S y 16S y 
el valor RIN. El uso de éste coeficiente facilita la determinación objetiva de la calidad del 
ARN. Este valor que puede ser desde 1 hasta 10 (correspondiendo a moléculas de ARN 
muy degradadas (1), y a moléculas intactas (10)) y se basa en la cuantificación de 
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productos de degradación del ARN a lo largo de toda su migración electroforética (Tabla 
V.4.). 







S CONGELADO 31.7±4.3 5.1 
S10J 311±23.0 7.3 
S10M 212±1.3 7.1 
T10J-MCPA 418±64.2 6.5 
T10JS-metolacloro 108±17 6.6 
*error estándar respecto a la media 
 
 Se encontró que el suelo SCONGELADO sufrió una reducción significativa de la 
concentración de ARN respecto al S FRESCO (Tabla V.4.), lo que se atribuyó al proceso de 
congelación, el cual se ha visto que afecta a la población microbiana bilógicamente activa 
presente en el mismo (Pesaro et al., 2003). 
 Al añadir alperujo, aunque el suelo se encontraba congelado previamente, la 
concentración de ARN aumentó hasta 10 veces respecto al suelo sin enmendar, siendo el 
aumento mayor al enmendar con AJ que con AM (Tabla V.4.). Esto demuestra que la 
adición de alperujo al suelo no reduce la actividad biológica de este suelo sino que por el 
contrario aumenta el contenido en microorganismos activos en el suelo congelado. El 
mayor número RIN cuantificado se encontró para el único suelo fresco (SFRESCO), seguido 
por los suelos S enmendados (S10J y S10M) (7.3 y 7.1, respectivamente), sin embargo, los 
suelos T10J-MCPA Y T10J-S-metolacloro mostraron ARN de menor calidad, lo que se 
atribuyó a la posible degradación del mismo durante el proceso de incubación con los 










V.4.1. Caracterización morfológica y recuento de UFC  
 Tras 6 días de incubación a 30ºC y oscuridad, se procedió al recuento de visu y 
estudio morfológico de colonias de las placas inoculadas con extracto de suelo T sin 
enmendar (T0) y enmendado con AJ al 10% (p:p) (T10J) y suelos enmendados con AJ al 
10% (p:p) incubados con MCPA y S-metolacloro 45 y 72 días, respectivamente (T10J-MCPA 
Y T10JS-metolacloro). Por otro lado, con el fin de caracterizar la población microbiana de 





 para los alperujos AJ y AM, respectivamente). En la Figura V.3. se muestra el estado 
de las placas tras la incubación en el caso del herbicida MCPA (T10J y T10J-MCPA). Para los 
suelos S y C no se hizo el estudio de comparación con suelos incubados con los herbicidas 







Figura V.3. Placas medio TSA inoculadas con suelo T10J y T10J-MCPA tras 8 días a 30ºC y 
oscuridad. 
 
 Durante el conteo de visu en los suelos T (T0) sin enmendar se encontraron 
mayoritariamente colonias de color blanco y azul. Las colonias azules no aparecían o su 
presencia era baja en el suelo T10, mientras que en los suelos enmendados  tratados con 







Tabla V.4. Número medio de colonias presentes en las placas inoculadas con los suelos T, 




















T0 36±6* 18±3* 58 
T10J 28±3 20±4 48 
T10J-MCPA 19±4 70±12 89 
T10J-S-METOLACLORO 38±7 41±7 79 
*Error estándar respecto a la media. 
 
 Esto se atribuyó a la presencia de herbicida, Dichas colonias se aislaron, se 
purificaron y por un lado se extrajo su ADN para secuenciar, y por otro lado se sembraron 
en medio no selectivo TSA, con MCPA a distintas dosis (0, 0.3, 0.6, 1.5 y 2 kgha
-1
). Tras 6 
días de incubación, se contaron las colonias presentes en los distintos tratamientos (Tabla 
V.5.) y se encontró que el número de colonias azules se veía incrementado frente a las 
colonias blancas, al aumentar la dosis de MCPA (Tabla V.*). La incubación con el herbicida 
favoreció el crecimiento de estos organismos frente a los organismos formadores de 
colonias blancas. 
Tabla V.5. Número de colonias de color blanco y azul en placas con concentraciones 
















0 18±4 67±12 
0.3 17±3 72±9 
0.6 23±3 82±12 
1.5 10±2 85±9 
2 11±2 110±15 
*error estándar respecto a la media 
 V.4.3. Aislamiento colonias seleccionadas, purificación y secuenciación 
 Se seleccionaron 25 colonias de las placas TSA inoculadas con los suelos T0, T10J, 
T10J-MCPA, se sembraron en placas TSA de nuevo individualmente (técnica cultivo-
dependiente) y una vez confirmado que constituían una única colonia se extrajo su ADN y 
se mandó a secuenciar (técnica cultivo-independiente). Los resultados de la secuenciación 
se muestran en la Tabla V.6. 
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 Tabla V.6. Presencia (X) o ausencia (-) de las cepas (A1-A24) secuenciadas en los 
suelos T0, T10J, T10MCPA y T10JS-metolacloro.  





A1 99 Achromobacter piechaudii X X X X 
A2 99 Achromobacter xylosoxidans* X X X X 
A3 100 Achromobacter sp X X X X 
A4 99 Bacillus sp. X - - - 
A5 99 Paenibacillaceae bacterium X    
A6 99 Alcaligenes faecalis X X X X 




X    
A9 99 Acinetobacter schindleri X X X X 
A10 100 Acinetobacter sp X X X X 
A11 99 Acinetobacter johnsoni X    
A12 100 Uncultured bacterium clone A43  X X X 
A13 96 Pseudomonas sp. X X X X 
A14 99 Pseudomonas putida X X X X 
A15 99 Pseudomonas fluorescens. X    
A16 96 Gordonia sp. X X X X 




X    
A19 99 uncultured compost bacterium  X X X 
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A20 98 uncultured actinobacterium X X X X 
A21 99 Rhizobium sp X X X X 
A22 99 Uncultured Sinorhizobium X X X X 
A23 99 Janthinobacterium sp. X X X X 
A24 99 Duganella nigrescens X X X X 
A25 99 Oxalobacteraceae sp. x x x x x 
*(También identificada por Alcaligenes xylosoxydans) 
 
 Todos los individuos que se secuenciaron en el suelo T sin enmendar (T0) se 
encontraron en el mismo suelo enmendado (T10J) (Tabla V.6.), lo que muestra que la 
población autóctona del suelo cultivable que fue secuenciada, no se afecta negativamente 
por la adición de enmienda, (AJ, en este caso), al contrario que lo encontrado en un 
estudio que detectó un efecto tóxico sobre microorganismos del suelo al enmendar con 
un residuo de extracción de aceite de oliva como en nuestro caso(Sampedro et al., 2009). 
La presencia de MCPA y S-metolacloro tampoco eliminó ninguna especie (entre las 
cultivables), ni favoreció el crecimiento de ninguna nueva (Tabla V.6.). 
 













   2 3 5 7 10 
A1 99 Achromobacter piechaudii T T T T NT 
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A2 99 Achromobacter xylosoxidans* T T T T T 
A3 100 Achromobacter sp T T T T T 
A4 99 Bacillus sp. T T NT NT NT 
A5 99 Paenibacillaceae bacterium T T NT NT NT 
A6 99 Alcaligenes faecalis T T T T NT 
A7 98 Ensifer sp. NT NT NT NT NT 
A8 99 
Ensifer adhaerens  
(Sinorhizobium morelense) 
NT NT NT NT NT 
A9 99 Acinetobacter schindleri T T T T NT 
A10 100 Acinetobacter sp T T T T NT 
A11 99 Acinetobacter johnsoni T T T T NT 
A12 100 Uncultured bacterium clone A43 NT NT NT NT NT 
A13 96 Pseudomonas sp. T T NT NT NT 
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A14 99 Pseudomonas putida T T NT NT NT 
A15 99 Pseudomonas fluorescens T T NT NT NT 
A16 96 Gordonia sp. NT NT NT NT NT 
A17 98 Uncultured Actinoplanes sp NT NT NT NT NT 
A18 98 uncultured Rhodocyclaceae bacterium NT NT NT NT NT 
A19 99 uncultured compost bacterium NT NT NT NT NT 
A20 98 uncultured actinobacterium NT NT NT NT NT 
A21 99 Rhizobium sp NT NT NT NT NT 
A22 99 Uncultured Sinorhizobium NT NT NT NT NT 
A23 99 Janthinobacterium BLUE T T T T T 
A24 99 Duganella nigrescens NT NT NT NT NT 
A25 99 Oxalobacteraceae sp. T T T T T 




 Además, no se encontraron diferencias entre los individuos secuenciados entre 
los suelos incubados con MCPA y con S-metolacloro. La incubación a medio plazo no es 
suficiente para favorecer la presencia de organismos especializados en la degradación de 
estos herbicidas. Mientras que en un estudio de Singh y Ghosal. (2010), la aplicación del 
herbicida Butalacloro por un lado aumentó la producción del cultivo, pero se vio reducida, 
sin embargo, la actividad biológica total del suelo. Este efecto desaparecía cuando se 
aplicaba enmienda orgánica al suelo junto con el tratamiento de herbicida.  
Tabla V.8. Tolerancia (T) y no tolerancia (NT) al herbicida S-metolacloro a las dosis 2, 3, 5, 












   2 3 5 7 10 




T T T T NT 
A3 100 Achromobacter sp T T T T NT 
A4 99 Bacillus sp. T T NT NT NT 
A5 99 Paenibacillaceae bacterium T T NT NT NT 
A6 99 Alcaligenes faecalis T T T T NT 
A7 98 Ensifer sp. NT NT NT NT NT 
A8 99 
Ensifer adhaerens  
(Sinorhizobium morelense 
NT NT NT NT NT 
A9 99 Acinetobacter schindleri T T T NT NT 
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A10 100 Acinetobacter sp T T T NT NT 
A11 99 Acinetobacter johnsoni. T T T NT NT 
A12 100 
Uncultured bacterium clone 
A43 
NT NT NT NT NT 
A13 96 Pseudomonas sp. T NT NT NT NT 
A14 99 Pseudomonas putida T NT NT NT NT 
A15 99 Pseudomonas fluorescens. T T NT NT NT 
A16 96 Gordonia sp. NT NT NT NT NT 








NT NT NT NT NT 
A20 98 uncultured actinobacterium NT NT NT NT NT 
A21 99 Rhizobium sp NT NT NT NT NT 
A22 99 Uncultured Sinorhizobium NT NT NT NT NT 
A23 99 Janthinobacterium BLUE T T T NT NT 
A24 99 Duganella nigrescens NT NT NT NT NT 
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A25 99 Oxalobacteraceae sp. T T T T T 
*También identificada por Alcaligenes xylosoxydans 
 
 Tampoco se encontraron diferencias importantes entre los organismos que 
toleraban (T) concentraciones altas de MCPA y S-metolacloro (Tablas V.7. y V.8.). 
Individuos como  Alcaligenes faecalis , Oxalobacteracea sp. y Acinetobacter sp. mostraron 
misma tolerancia a las distintas dosis de los herbicidas, aunque en algunos casos los 
organismos no crecían a la dosis más alta (10 kgha
-1
) (Achromobacter xylosoxidans, 
Achromobacter sp. o Janthinobacterium (éste último que corresponde con las colonias 
azules encontradas). Se ha visto con anterioridad que estas bacterias son tolerantes a 
algunos metales como Zn y a herbicidas, como puede ser atrazina, metolacloro y 
nicosulfurón, y esta mayor tolerancia les confiere la capacidad de desplazar a otras 
bacterias cuando se dan concentraciones altas de estas sustancias en el suelo (Jackson et 
al., 2012). Se seleccionaron algunas cepas que mostraron tolerancia a la mayor 
concentración de los herbicidas, con el fin de determinar su capacidad de usar el herbicida 
como fuente de carbono. De los organismos que toleraban los herbicidas, se seleccionaron 
Janthinobacterium, Achromobacter xylosoxidans, Acinetobacter sp para hacer 
inoculaciones en medio TSA con los herbicidas como única fuente de carbono, como se 
describirá en el apartado V.4.7 de éste capítulo.  
 Recientes estudios han revelado la presencia de Oxalobacteraceae sp,  y 
Janthinobacterium sp en muestras de residuos orgánicos (Ref cuaderno negro meter). 
Achromobacter piechaudii, Achromobacter xyloxidans, pertenecen a un género se ha 
encontrado engloba organismos con capacidad de degradar moléculas aromáticas y se 
han aislado de suelos contaminados con metales pesados (Ma et al., 2008). Acinetobacter 
sp puede usar S como fuente de energía y que se ha aislado anteriormente de compost. 
Individuos del género de Alcaligenes se ha encontrado en residuos de lodo de 
depuradoras (Tanio et al., 1981) y se ha comprobado que es capaz de degradar fenantreno 
(Kiyahara et al., 1982). También se ha encontrado que puede degradar moléculas 
orgánicas en suelos arenosos como 4-clorofenol (Balfanz y Rehm. 1991). Extractos de los 
alperujos también se inocularon en placas Petri con medio TSA y se caracterizó la 












Figura V.4. Placas con medio TSA inoculado con extractos de los alperujos AJ (izquierda) y 
AM (derecha). 
 Resultado de la inoculación de extracto de los alperujos, observamos alta 
variedad de microorganismos respecto a la encontrada en los suelos (Tablas V.9. y V.10.). 
Los residuos de almazara presentan alto contenido en CO (81% para AJ y 91% para AM) y 
esto explica la abundancia en organismos biológicamente activos y su alta diversidad, en 
comparación con los suelos. La población total contenida en AM es hasta 4 veces menor 
que en AJ, coincidiendo con el mayor contenido en CO (91% para AM). Además, el pH de 
AM (4.8), más ácido que el de AJ (6.8), constituye un factor limitante en el crecimiento 
microbiano (Figura V.4.). Por otro lado, la mayor presencia de microbiota en el alperujo AJ, 
se explica además por su menor contenido en sustancias fenólicas (Tabla II.2.), que se han 
visto reducidas como consecuencia del proceso del proceso de compostaje, más avanzado 
en este alperujo que en el caso de AM. 
 
Tabla V.9. Morfología y número de UFC en placas TSA inoculadas con extracto de los 
alperujos AJ y AM. 
  
Tipos colonias AM 
(ufc g-1de alperujo) 
   
Dosis MCPA 
(kgha-1) 
rosa amarilla azul blanca MEDIA 
0 3 6 - RESTO 23±1 
0,3 3 3 2 RESTO 22,5±4.5 
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0,6 4 4 - RESTO 27,5±1.5 
1 3 4 - RESTO 33,5±1.5 
Dosis S-metolacloro 
(kgha-1) 
rosa amarilla azul blanca MEDIA 
0 2 - 3 24 24±0.5 
0,3 - - - 16 16±1 
0,6 - - - 14 14±2 
1 - - - 16 16±0.5 
 
Tabla V.10. Morfología y número de UFC en placas TSA inoculadas con extracto de los alperujos AJ y 
AM. 








ramificada azul blanca MEDIA  
0 
2±0 5±1 98±5.2 104±4.0  
0,3 
- - 66,5±3.2 66,5±2.5 
 
0,6 
- - 73,5±4.2 73,5±1.5  
1 





amarilla azul blanca MEDIA  
0 
2±1 4±1 98±4.0 103±3.9  
0,3 
2±0 4±1 94±6.8 99±1.0  
0,6 
2±0 3±1 38±2.3 41±1.5  
1 






V.4.4. DGGE  
 Con el fin de evaluar el efecto de la adición de alperujo y de herbicida sobre la 
población microbiana a través de otro tipo de métodos cultivo-independientes que 
completen los resultados obtenidos tras la secuenciación, se hicieron geles DGGE con 
muestras de ADN y ADNc de los suelos. La similitud que se encontró entre los individuos 
secuenciados de las placas T y T10J se corroboró con un número parecido de bandas (se 
considera que corresponden con organismos que al menos están presentes un 1% del 
total en muestra de suelo (Casamayor et al., 2000) en los perfiles de DGGE para estos 
suelos. La Figura V.5. muestra los perfiles para los ADN de los suelos T y S sin enmendar y 
enmendados.  
 La adición de enmienda no afecta a la población bacteriana presente en el suelo 
originalmente, tal y como se encontró en los estudios en placas para extractos de suelos S 
y T. Esto se confirmó con los geles de DGGE para estos suelos, que no mostraron menor 











Figura V.5. Perfil DGGE comparando ADN extraído del suelo T (T0) sin enmendar y enmendado con 
AJ y AM (T10J y T10M) (derecha) y del suelo S congelado, fresco y enmendados con AJ y AM 




































 Aunque en el estudio de la concentración de ARN de estos suelos se encontró 
menor concentración en el suelo S congelado respecto al S fresco (hasta 20 veces menos), 
ni el número de bandas ni la intensidad de las mismas se redujo significativamente (Figura 
V.5.). Los suelos mostraron 25, 23, 26 y 25 bandas para los suelos T10M, T10J2 y T10J1 y 
T0, respectivamente. Los perfiles para el suelo arenoso, S, SCONGELADO, SFRESCO, S10J Y 
S10M, no mostraron diferencias entre el número de bandas ni intensidad de las misma 
(Figura V.5.). 
 Se ha descrito que los perfiles de DGGE no proporcionan una cobertura completa 
de la diversidad bacteriana de los suelos, porque el número de bandas que pueden 
aparecer en él son limitadas (Muyzer, 1999; Nikolansz, et al., 2005), al presentar sólo 
bandas que representan mínimo un 1% de la totalidad de organismos presentes en las 
muestras (Casamayor et al., 2000).  
 Frente a cultivos-dependientes, la PCR y el DGGE se sabe aumentan la 
reproducibilidad y exactitud (Moreno et al., 2009), sin embargo, en este estudio el número 
total de bandas, no superó el número estimado de UFC averiguado a través de la técnica 
del conteo de visu.  
 Se comparó el ADN extraído con el ADNc sintetizado a partir de ARN de las 
muestras de suelos (Figura V.6.). Esto permitía compara las diferencias entre poblaciones 
microbianas activas biológicamente en el momento de la extracción y las no activas. La 
intensidad de algunas bandas de tanto el suelo T10J-MCPA como T10J-S-metolacloro fue 
mayor para ADNc que para ADN (flechas azules, Figura V.5.). Además, el perfil de ADNc 
para T10J-S-metolacloro mostró una banda que no aparecía en el perfil de ADN. Esto pudo 
deberse a que la población de estos organismos sea muy pequeña (igual o inferior al 1%), 
























Figura V.6. Perfil DGGE comparando ADN y ADNc de los suelos T10J-MCPA y T10J-S-metolacloro AJ y 
AM. 
 La mayor intensidad de las bandas, también explica  los valores de 
concentración de ARN encontrados (Tabla V.4), aunque no se pudo cuantificar la 
concentración para el suelo T10J como referencia para los suelos incubados con 
herbicidas. Los perfiles para AJ y AM también se incluyeron en este gel, para comparar la 
presencia de bandas en estos residuos frente a las de los suelos enmendados con ellos. 
Los alperujos mostraron mayor número de bandas, y por tanto mayor diversidad 
microbiana, que los suelos enmendados, lo que concuerda con el mayor número de UFC y 
mayor diversidad morfológica encontrada en técnicas cultivo-dependientes mostrada en 
este capítulo (Tablas V.9. y V.10). El alperujo AJ mostró 34 bandas fácilmente 
identificables, mientras que el AM, que mostró menor nitidez, sólo presenta 26. 
 V.4.5. Selección de microorganismos resistentes  
 Resultado del estudio de tolerancia de cepas seleccionadas descrito en el 
apartado V.4.3. se seleccionaron Janthinobacterium sp., Achromobacter xylosoxidans, 
Acinetobacter sp. Estas cepas se inocularon por separado en matraces que contenían 250 
ml de medio líquido TSA con los herbicidas como única fuente de carbono. Al mismo 
tiempo se inocularon dos matraces con medio TSA con glucosa como fuente de carbono 
además del herbicida como controles positivos (Figuras V.7. y V.8.).  
 Antes de inocular las cepas en los matraces se purificaron y mandaron a 
secuenciar para confirmar que correspondían con una única especie. En el caso de 
Acinetobacter sp, la siembra en placas con medio enriquecido en glucosa reveló el 






































































consiguió purificar la colonia. Esto puede ser debido a cometabolismo por parte de los dos 
individuos. La coexistencia y la participación en procesos de degradación multifásica de 












Figura V.7. Absorbancia del medio TSA respecto al tiempo de incubación con el herbicida 
MCPA (arriba) y cinética de degradación del herbicida (abajo).  
 
 Tras la inoculación de las cepas en los matraces si hizo un seguimiento del 
crecimiento de estas colonias (a través de medidas de absorbancia del medio de cultivo a 
600nm), a la vez que se medía en HPLC la concentración de herbicida en solución (Figuras 
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medio con glucosa, mientras que en el caso de MCPA y S-metolacloro como fuente de 
carbono única, mostró una absorbancia de hasta 0.3 y 0.5, en presencia de MCPA y S-
metolacloro, respectivamente. La cuantificación por HPLC de los herbicidas mostró muy 
baja capacidad de degradación de los mismos, más acusado para MCPA, que para S-
metolacloro (Figuras V.7. y V.8.). Estudios recientes han mostrado la capacidad de 
levaduras para degradar el herbicida metolacloro (Muñoz et al., 2011).  
 Además se encontró que el crecimiento de los organismos en los matraces 
se detenía en torno a 70 h de incubación con los herbicidas tal y como se ve en las Figuras 
(V.7. V.8.). La baja degradación de los herbicidas estudiados en presencia de 
Janthinobacterium sp. y Achromobacter xylosoxidans, pudo deberse a este cese en el 
















Figura V.8. Absorbancia del medio TSA respecto al tiempo de incubación con el herbicida 













































 Durante los estudios de siembra en placas de Petri a altas dosis de 
herbicidas, se encontró la presencia de unas formaciones circulares similares a calvas de 
crecimiento. En la Figura V.9. se muestra el estado de estas formaciones. En estudios de 
suelos contaminados con herbicidas o con metales pesados, se ha encontrado que estas 
estructuras son frecuentes (cita Liz me dio). La formación de estas estructuras se atribuye 
a una  respuesta a una situación de estrés, como son las altas concentraciones de 
herbicidas o contaminantes, y  que destruye las bacterias que se encuentran alrededor, y 













Figura V.9. Arriba placa de Petri en medio TSA con evidencia de las formaciones 
circulares (calvas) consecuencia de la presencia de fagos en la población microbiana. 








 El uso de enmiendas orgánicas como los alperujos y los herbicidas MCPA y S-
metolacloro, no produjeron efecto tóxico sobre la población microbiana presente en las 
muestras de suelo estudiadas, ya que estudios cultivo-dependientes como la inoculación 
en placas Petri, revelaron aumento en el número de colonias de los suelos enmendados 
respecto a los suelos sin enmendar y cierto cambio en la composición de las poblaciones 
microbianas, favoreciendo a aquellas más tolerantes a los herbicidas. 
 Con respecto a los estudios de cultivo-independientes como la DGGE, las 
bandas en el perfil de los suelos enmendados se intensifican, lo que coincide con un 
aumento en la concentración de ARN de estos suelos, y por tanto de la actividad biológica. 
La adición de enmienda, por tanto a los suelos, no sólo no afecta negativamente a los 
suelos, sino que además parece que favorece la actividad microbiana, como revelan las 
concentraciones de ARN y el coeficiente RIN.  
 Muchos organismos que se detectaron en los extractos de suelos mostraron 
algún tipo de tolerancia a la presencia de los herbicidas, y sin embargo, los estudios con 
organismos tolerantes hasta la máxima dosis de herbicida aplicada, no fueron capaces de 
degradar eficazmente los dos herbicidas estudiados. Esto puede atribuirse a la presencia 
de fagos en las placas de cultivo, que surgen como respuesta a situaciones de estrés, como 
la presencia de altas concentraciones de herbicidas, y eliminan a las colonias vivas de las 
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VI. CONCLUSIONES GENERALES 
Los resultados obtenidos a lo largo de esta tesis Doctoral resumen en las siguientes 
conclusiones: 
-El alperujo AJ de mayor pH y de menor COS que AM, mostró contenidos en 
lignina y celulosa bajos, típicos de material humificado. Los espectros de 
fluorescencia del COS de los dos alperujos revelaron HIX de 9.5 para AJ y 1.3 para AM, 
confirmando el estado de compostaje más avanzado del primero. El alperujo AM de 
menor grado de humificación, presentaba en solución más compuestos fenólicos que 
AJ que le proporcionan carácter ácido, por lo que los grupos carboxilos de las 
moléculas en solución se encuentran tanto en forma COOH como COO
-
. Mientras que 
AJ, que como consecuencia de un mayor estado de humificación y compostaje, ha 




-Tanto los resultados del estudio por fluorescencia, como los de FT-IR, 
confirman la distinta naturaleza de los componentes orgánicos solubles de los 
alperujos. A pesar del similar contenido en MO de los mismos, podríamos indicar que 
el alperujo AJ constituye una mejor elección como enmienda para el suelo frente al 
alperujo AM, ya que aporta una materia orgánica más estable. 
-Los estudios de superficie y porosidad de los suelos revelaron que la adición 
de los alperujos AJ y AM a las dosis de 5% y 10% aumentó el volumen total de poros 
en los tres suelos estudiados, respecto a los suelos sin enmendar. 
-La adición de alperujo al suelo aumentó el contenido de carbono orgánico 
soluble y por tanto de carbono lábil para los microorganismos del suelo, explicando la 
mayor respiración encontrada en los suelos enmendados.  
-La adsorción del herbicida MCPA se ve afectada por la concentración de 
herbicida en solución, describiendo isotermas tipo L, mientras que la adsorción del 
herbicida S-metolacloro no se ve afectada por la concentración, mostrando isotermas 
tipo C. 
-MCPA y S-metolacloro mostraron muy baja capacidad de adsorción en los 
tres suelos sin enmendar en laboratorio, siendo ligeramente mayor para el segundo. 
-Los valores de Kfads para MCPA en los suelos enmendados no muestran 
aumento importante en la adsorción para los tres suelos, mientras que los Kd10 
revelan incremento en la adsorción, principalmente al enmendar con AJ. Los 
coeficientes Kfads y Kd10 para S-metolacloro aumentan al enmendar los suelos con los 
alperujos, que para Kd10 fue mayor al enmendar con AJ, al igual que ocurrió para 
MCPA. 
-Las adsorciones de MCPA y S-metolacloro a los suelos sin enmendar, 
aunque bajas, no son reversibles, ya que mostraron nfads mayores que los nfdes para 
los tres suelos (a excepción del suelo C para S-metolacloro). Sin embargo, los suelos 
enmendados presentan adsorción reversible de MCPA. El aumento del carbono 
orgánico soluble en la solución tras la enmienda con alperujo podría ser la causa de 
ello, ya que ésta podría favorecer la desorción del herbicida retenido en la fase sólida 
hacia la fase líquida de la solución. A diferencia de MCPA, la adición de enmienda en 
los suelos no favorece la desorción de S-metolacloro hacia la solución del suelo. 
 -Las T1/2 de MCPA de los suelos sin enmendar fueron menores en los suelos 
con mayor contenido en carbono orgánico (C y T) que se explica por una mayor 
actividad biológica en los suelos, que favorece la degradación de los herbicidas. Para 
S-metolacloro no hubo diferencias significativas. 
 -La adición de los alperujos aumentó la persistencia de MCPA y S-
metolacloro en los suelos, Esto se atribuye, por un lado, al efecto protector que 
proporciona la mayor adsorción estando el herbicida menos disponible para sufrir 
procesos de degradación, pero también puede ser debido a que los microorganismos 
del suelo prefieran utilizar esta materia orgánica (alperujo) como fuente de carbono, 
en lugar de degradar el herbicida presente en la disolución del suelo, aumentando su 
persistencia. La adición de enmienda redujo la mineralización de MCPA en todos los 
suelos estudiados corroborando su alta persistencia en los estudios de disipación. 
-Los estudios de movilidad revelaron baja y muy alta retención de MCPA y S-
metolacloro, respectivamente mostrando un retraso en la lixiviación mayor al 
enmendar siendo el efecto mucho más intenso para S-metolacloro. 
-El aumento de volumen de poro obtenido al enmendar los tres suelos no se 
tradujo en un aumento en la lixiviación para ninguno de los herbicidas. Revelando 
que la materia orgánica de los suelos constituye en este caso un factor más 
determinante que la porosidad de los suelos. 
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-La adición tanto de alperujo (OW) como de orujo (DW) modificó las 
propiedades originales del suelo. Se encontró menor contenido en COS de los suelos 
enmendados en el campo que se atribuyó a pérdidas por procesos de lixiviación y 
escorrentía y a procesos de degradación por parte de los microorganismos presentes 
en el suelo. El volumen total de poro se incrementó al enmendar con los dos residuos 
respecto al suelo sin enmendar. 
 -La adición de los residuos a los suelos incrementó la adsorción de los 
herbicidas, siendo mayor en el caso de S-metolacloro, que bentazona, siendo más 
intensa en los suelos enmendados en laboratorio (OW5, OW10, DW5 y DW10) que en 
campo (OW30, OW60, DW27 y DW54). 
 -En los suelos enmendados en el campo con OW, la vida media de bentazona 
fue similar a la del suelo sin enmendar. Por el contrario, para los suelos enmendados 
con el orujo, las vidas medias de bentazona se incrementaron por los factores de 2 y 
3 para DW27 y DW54, respectivamente. Los suelos enmendados en laboratorio 
mostraron vidas medias hasta 18 veces mayores que el suelo original. Para S-
metolacloro no se encontraron en este caso diferencias importantes en su 
persistencia en los suelos enmendados respecto al suelo original. 
 -El incremento en la adsorción no se tradujo en una mayor retención de 
bentazona por los suelos en los estudios de lixiviación, mientras que por el contrario 
sí para S-metolacloro, que sólo lixivió en el suelo sin enmendar (S). 
 -Mientras que la mineralización de bentazona se vio reducida al enmendar 
los suelos, tanto en campo como en laboratorio, la monitorización de la actividad 
deshidrogenasa de los suelos en presencia de S-metolacloro no reveló efecto tóxico 
por parte del herbicida, ni de la adición de los residuos, confirmando esto último el 
incremento de la respiración de los suelos al enmendar, frente al suelo original.  
 -En este trabajo se muestra también que la aplicación al suelo de 
terbutilazina, que a diferencia de glifosato, es una fuente indirecta de fitotoxicidad 
para los olivos (Olea europaea), reduciendo la eficiencia fotosintética que fue 
contrarrestada por la adición de OW a los suelos, debido al aumento de la adsorción 
del herbicida a las partículas de suelos, siendo de esta manera disponible para ser 
absorbido por las plantas. 
 La adición de residuos de almazara no se tradujo en una reducción de la 
población microbiana presente en suelos. Estudios de tolerancia a altas dosis de 
herbicidas, mostraron cepas tolerantes a MCPA y S-metolacloro, sin embargo, estas 
cepas no lograron crecer en presencia de estos herbicidas como única fuente de 
carbono. 
 -Estudios cultivo-dependientes de inoculación en placas Petri, revelaron 
aumento en el número de colonias de los suelos enmendados respecto a los suelos 
sin enmendar y cierto cambio en la composición de las poblaciones microbianas, 
favoreciendo a aquellas más tolerantes a los herbicidas, por lo que no se observó 
efecto tóxico sobre los microorganismos del suelo. 
 -Los estudios de cultivo-independientes (DGGE), mostraron un aumento en 
la intensidad de las bandas en el perfil de los suelos enmendados, lo que coincide con 
un aumento en la concentración de ARN de estos suelos, y por tanto de la actividad 
biológica, confirmando la ausencia de efecto tóxico de los residuos e incluso 
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